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Résumé 
Pour favoriser le recyclage du phosphore des lisiers de porcs sous la forme d’engrais chimique, facilement 
exportable et valorisable en dehors des zones de production animale intensive, il est nécessaire de séparer le 
phosphore de la matière organique. Le phosphore des lisiers étant initialement à plus de 60% sous une forme 
minérale solide mélangée à la matière organique, nous avons conçu un procédé en 3 étapes : (1) solubilisation du 
phosphore, (2) séparation solide/liquide puis (3) précipitation. La solubilisation constitue le principal verrou 
technologique à la mise en place de ce procédé. Nous avons donc étudié trois stratégies/possibilités de solubiliser le 
phosphore et d’augmenter ainsi la proportion de la fraction dissoute du phosphore. La première stratégie évaluée est 
l’ajout d’acide benzoïque à la ration des porcs et la réduction du taux de protéines. Cette modification de la ration 
alimentaire réduit le pH des lisiers d’une unité environ, augmentant ainsi la proportion de phosphore dissous dans le 
lisier stocké jusqu’à 20% du phosphore total. Cette augmentation reste toutefois insuffisante pour envisager un 
procédé de recyclage performant. La seconde stratégie est l’optimisation du relargage de phosphore lors du 
traitement biologique de l’azote des lisiers par aération intermittente. Les résultats obtenus au cours de ce travail ont 
montré que les métabolismes de relargage/accumulation du phosphore sont masqués par l’effet du pH lors de ce 
traitement biologique. En effet, le pH élevé provoque la précipitation du phosphore relargué pendant l’anaérobiose 
alors que, au contraire, l’acidification du milieu induite par la nitratation, provoque la dissolution des formes 
minérales pendant l’aérobiose. Cette dissolution masque l’accumulation du phosphore par la biomasse pendant 
l’aération. Une augmentation significative de la concentration en phosphore dissous est obtenue en augmentant la 
concentration d’azote nitrifié par cycle (augmentation de la durée des cycles et réduction du temps de séjour). 
Cependant, la fraction de phosphore dissous par ce biais ne dépasse pas 20-25% du phosphore total. La troisième 
possibilité est l’utilisation de réactifs acides. Dans ce cas, la réduction du pouvoir tampon des lisiers, obtenus avec 
les régimes alimentaires acidifiants ou après traitement biologique permet d’envisager une forte réduction de réactif 
lors d’un procédé de dissolution par ajout d’acide puis de précipitation.  
Suite à la dissolution du P par ajout d’acide, des essais de précipitation ont été effectués avec ajout de soude, de 
bicarbonate de soude ou de magnésie. La précipitation de la totalité du P a été obtenue a partir de pH 7 et les 
principales formes obtenues et identifiées sont la struvite et une forme non cristalline de calcium phosphate. 
Enfin, le logiciel de modélisation géochimique PHREEQCI a été évalué au cours de ce travail et permet de 
simuler l’effet de l’ajout d’acides ou de bases dans le milieu et de donner une description qualitative des phases 
solides obtenues.  




To recycle phosphorus from pig slurry, as a chemical fertilizer which could be easily transported and used far from 
intensive livestock areas, it is necessary to remove phosphorus from organic matter. Since pig slurry has more than 
60% of its phosphorus in solid mineral form we have designed a three step process of solubilisation, solid/liquid 
separation and precipitation to realise such a reduction. The solubilisation was the main obstacle in the development 
of this process. We have studied three means to increase the ratio of dissolved phosphorus. The first one was to add 
benzoic acid and to reduce the amount of protein in the pig feed. The pH was reduced by 1and the dissolved 
phosphorus ratio increased up to 20% after storage, but it was not sufficient for the recycling process. The second 
one was to optimise phosphorus release during the biological treatment of nitrogen by sequential aeration. Both 
biological phosphorus release and uptake were concealed by the effect of pH. The high level of pH led to the 
precipitation of released phosphorus during the anaerobic stage. Contrary to this, acidification induced by 
nitrification led to solubilisation of mineral forms of phosphorus which concealed the uptake of phosphorus during 
the aerobic stage. A significant increase of dissolved phosphorus was obtained by increasing the amount of nitrogen 
nitrified in one cycle, which was accomplished by increasing the cycle duration and decreasing the hydraulic 
retention time. However, the ratio of dissolved phosphorus was always less than 20-25%. The third way was to use 
an acidic reactant. This could be viewed only if the buffer effect was previously reduced by feeding the pigs with the 
acidifying diet or by biological treatment. After acidic solubilisation, phosphorus was precipitated as struvite and 
amorphous calcium phosphate by adding either sodium hydroxide, sodium carbonate or magnesium oxide. 
The geochemical modelling tool PHREEQCI was successfully used to simulate acid or base addition in slurry and 
was helpful to give a description of the solid phase composition. 














«Rien ne se crée, ni dans les opérations de l'art ni dans celles de 
la nature, et l'on peut poser en principe que, dans toute 
opération, il y a une quantité de matière avant et après 
l'opération; que la qualité et la quantité des principes sont les 
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1 Introduction  
Le phosphore, dont le symbole est P dans la classification périodique, est un élément 
présent dans toutes les cellules vivantes. Il a un rôle essentiel dans les structures complexes 
qui transmettent et traduisent le patrimoine génétique comme l’ADN et l’ARN mais aussi 
dans le transport énergétique au sein de la cellule. Pour les plantes, il est impliqué dans la 
photosynthèse et c’est l’un des composants essentiel de la paroi des cellules végétales. Il est 
absorbé par les racines des plantes à partir de la solution de sol. Bien que présent en quantité 
importante dans les sols, la proportion de phosphore disponible varie d’un sol à l’autre mais 
reste faible, ce qui explique que l’on ait recours à la fertilisation minérale pour enrichir la 
solution de sol au moment où les besoins des végétaux pour la croissance sont les plus 
importants.  
Le phosphore minéral est extrait de mines à ciel ouvert situées principalement aux USA, 
au Maroc, en Chine et en Russie (24, 18, 16  et 10% respectivement).  Après un pic de 
production mondiale de 166 millions de tonnes en 1988, la production est aujourd’hui de 135 
millions de tonnes dont 80% sont utilisés comme fertilisant, 12% comme détergent et 5% 
pour l’alimentation animale. Comme toute ressource minière, les réserves de phosphore ne 
sont pas renouvelables. Selon les estimations de la ressource et les scénarios de 
consommation, les réserves minières exploitables varient de moins de 100 à environ 250 ans 
(Johnston et Steen, 2001). La nécessité d’utiliser efficacement et de recycler le phosphore 
s’impose.  
La préservation de la ressource n’est pas la seule finalité d’une utilisation efficace et du 
recyclage du phosphore. En effet, limiter l’impact environnemental d’un apport excessif de 
phosphore dans le milieu naturel est également un enjeu majeur. 
L’assimilation par les plantes est la première et la principale porte d’entrée du phosphore, 
par voie naturelle, dans la chaîne alimentaire. Si le taux de transfert sol/plante du phosphore 
est faible, le taux de transfert plante/animaux l’est aussi, aboutissant à des quantités 
importantes de phosphore dans les effluents qu’ils soient domestiques ou d’élevage. 
Depuis le milieu du XIXième siècle, les connaissances croissantes en nutrition végétale et 
en chimie ont permis une augmentation significative des rendements agricoles grâce à 
l’utilisation des engrais. Cependant, le manque d’évaluation précise des besoins des plantes et 
l’aspect « bon marché » de la ressource ont conduit à des apports excessifs de fertilisant. Le 
phosphore apporté en excès est principalement fixé par les sols. On estime aujourd’hui, qu’en 
Europe occidentale, la quantité de phosphore disponible dans les sols est suffisante pour 
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limiter l’apport strictement à la quantité exportée par les cultures. Or, si l’on considère 
l’apport par les fertilisants minéraux uniquement, on observe un bilan excédentaire d’environ 
4,4 kg de phosphore par hectare et par an, en Europe. Ainsi, en considérant les apports 
cumulés de phosphore par les engrais et les déjections animales, l’excédent est compris entre 
9 et 18 kg de P par hectare et par an (Tunney et al., 1997). Les apports de phosphore en excès 
sur le sol n’ont pas d’impact négatif direct mais ils conduisent à plus ou moins long terme, 
suivant le contexte géo-écologique, à un enrichissement en phosphore des eaux de surface par 
le ruissellement et l’érosion du sol. Lorsque les sols sont peu fixateurs et/ou saturés, des 
phénomènes de lessivage sont également observés. 
Parallèlement, l’utilisation du phosphore dans les détergents s’est généralisée. Les 
mesures prises, depuis quelques années, pour limiter l’utilisation des phosphates dans les 
détergents contribuent à la réduction de la quantité rejetée par les eaux usées domestiques et 
industrielles. Cependant, elles ne peuvent suffire à éviter le rejet de phosphore en excès, une 
grande partie du phosphore des eaux usées étant liée au métabolisme humain (Deronzier et 
Choubert, 2004). Le phosphore des détergents, tout comme celui issu des déjections humaines 
se retrouve assez rapidement dans les cours d’eau. En effet, les effluents issus du traitement 
des eaux résiduaires, dans lesquelles le phosphore des détergents ainsi que celui provenant des 
déjections humaines sont concentrés, sont rejetés en rivière. 
En Europe, 50 à 75 % du phosphore des eaux de surface proviennent de sources 
ponctuelles, principalement les rejets des stations d’épuration des eaux urbaines ou 
industrielles ; 20 à 50% proviennent de sources diffuses dont l’agriculture et 5 à 15% des 
transferts des sols naturels vers l’eau (European Environment Agency, 1999). 
L’excès de phosphore dans les eaux douces est responsable de ce qui est couramment 
appelé eutrophisation. Ce phénomène se traduit par le développement excessif d’algues qui 
agissent par plusieurs mécanismes sur l’équilibre biologique du milieu, en limitant le passage 
de la lumière et en consommant de grandes quantités d’oxygène. La dégradation des algues 
augmente la teneur en matière organique de l’eau, favorisant le développement de 
microorganismes produisant des toxiques, tels que les cyanobactéries, qui sont capables de 
détruire  presque totalement l’écosystème du plan d’eau contaminé. 
Comme évoqué précédemment, la principale origine du phosphore dans les eaux de 
surface est constituée des rejets issus du traitement des eaux résiduaires urbaines. Depuis 
quelques années, la législation s’est considérablement renforcée et des normes de plus en plus 
sévères sont appliquées aux effluents rejetés dans les rivières ou dans les lacs en zones 
sensibles à l’eutrophisation. Ainsi, pour les stations traitant les eaux de collectivités de 10 000 
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à 100 000 équivalents habitants, la concentration moyenne annuelle en phosphore dans les 
effluents  ne doit pas excéder 2 mg.l-1. Cette limite est abaissée à 1 mg.l-1 pour les collectivités 
de plus de 100 000 équivalents habitants (Deronzier et Choubert, 2004). La part des sources 
ponctuelles de phosphore dans la pollution des eaux tend donc à diminuer. Dans certaines 
régions agricoles, et notamment les régions d’élevage intensif, la part relative des différentes 
sources de phosphore est inversée. C’est ainsi qu’en Bretagne, sous l’influence de plusieurs 
années d’épandage de déjections animales, la concentration des sols en phosphore a augmenté 
(Coppenet et al., 1993 ; Morel et al., 2004). On considère aujourd’hui que l’agriculture et plus 
particulièrement l’élevage, est devenu le principal exportateur de phosphore vers les eaux, 
avec une contribution indirecte par l’intermédiaire des sols qui se situerait entre 60 et 80 %. 
L’élevage des bovins est à l’origine de 40% du phosphore d’origine animale produit en 
Bretagne, suivi par l’élevage porcin 30%, le reste se répartissant entre les volailles (25%) et le 
reste des productions animales (5%) (Lemercier, 2003). 
Le rapport azote/phosphore (N/P) du lisier de porc en fait un fertilisant présentant un léger 
excédent phosphore, mais le problème est dû surtout à la typologie majoritairement « hors-
sol » des élevages porcins et avicoles. Ce type d’élevage est à l’origine d’un fort déséquilibre 
entre la quantité de nutriments produite et la quantité exportable par les cultures localement. 
Lorsque l’on ajoute à ce facteur la concentration géographique de l’élevage dans quelques 
bassins de production (comme c’est le cas en Europe), le déséquilibre s’étend au niveau de la 
région. La Bretagne qui concentre 60% de la production porcine, près de la moitié de la 
production de volailles et du tiers de la production bovine française, sur moins de 7% des 
terres cultivables du pays, en est une bonne illustration. Ce déséquilibre est à l’origine de la 
définition des ZES (Zones d’Excédent Structurel), cantons dans lesquelles la quantité d’azote 
d’origine animale produite est supérieure à 170 kg d’azote par hectare et par an. La définition 
de ces zones s’est faite dans le cadre de la mise en œuvre de la directive européenne 
91/271/EEC sur l’eau de 1992, plus connue sous le nom de « directive nitrate ». L’objectif 
était, à l’origine, en Bretagne, de protéger les ressources en eau destinée à la consommation 
humaine de la pollution azotée par les nitrates. Une série de mesures de résorption des excès 
d’azote a été associée à la mise en œuvre de cette directive dont l’obligation de traiter l’azote 
des lisiers de porcs lorsque le seuil de production dépassait un plafond fixé par canton et 
régulièrement réactualisé par arrêtés préfectoraux dits arrêtés ZES. Du fait de sa robustesse et 
de son faible coût économique comparé aux autres systèmes, le traitement biologique de 
l’azote par boues activées s’est imposé. Il représente aujourd’hui plus de 75% des stations 
installées (environ 400 stations en France) et plus de 85% des volumes traités (Levasseur, 
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2005). Ce système permet, en alternant les périodes d’aérobie et d’anoxie, d’éliminer environ 
75% l’azote, sous forme gazeuse non polluante, par nitrification/dénitrification. Sans 
traitement complémentaire, les boues obtenues sont un fertilisant dont le rapport N/P est 
fortement réduit. Pour conserver les propriétés nécessaires à une utilisation en fertilisation 
respectueuse des besoins des cultures, il devenait indispensable de rééquilibrer ce rapport en 
éliminant le phosphore du produit. Cette exigence a été prise en compte dans l’élaboration de 
la nouvelle réglementation qui stipule qu’au delà d’un seuil fixé par canton, les élevages 
doivent éliminer l’azote et le phosphore des lisiers de porcs dans les mêmes proportions. 
Contrairement à l’azote, il n’est pas possible d’éliminer le phosphore par simple 
transformation sous une forme non polluante. Il est donc nécessaire de le recycler. Le procédé 
de recyclage devra permettre de ne conserver que 20-25% du phosphore initial réparti dans les 
différents produits du traitement épandus sur l’exploitation. De plus, au regard des objectifs 
de résorption de l’azote actuels, on estime à environ 3000 tonnes la quantité de phosphore qui 
peut être recyclée lors du traitement du lisier de porcs en Bretagne soit environ 10% à 15 % 
du phosphore actuellement utilisé sous forme d’engrais chimique en Bretagne et 1% des 
quantités utilisées en France (IFA, 2007) . 
Le phosphore des lisiers étant principalement sous forme particulaire, un procédé de 
recyclage efficace doit permettre de séparer le phosphore des boues du traitement biologique 
de l’azote. 
Actuellement, la séparation de phase solide/liquide par décantation centrifuge permet de 
concentrer 80% du phosphore dans la phase solide issue de la séparation en amont du 
traitement biologique de l’azote. Cette phase étant exportée, les objectifs imposés par la 
réglementation sont respectés. Ainsi, en France, l’utilisation de décanteurs centrifuges s’est 
généralisée avec plus de 200 équipements installés ou en projet actuellement. Le produit 
solide ainsi obtenu est un mélange de matière organique et de particules minérales (Daumer et 
al., 2005). A cause de son taux d’humidité et de la présence de cuivre et zinc en concentration 
importante, ce produit nécessite une transformation ultérieure par séchage ou compostage, 
et/ou le mélange avec d’autres déchets. Conformément à la réglementation en vigueur, le 
mélange peut alors être utilisé comme engrais organique sur une base phosphore. Cependant, 
la faible proportion de phosphore et le taux d’humidité élevé le rendent peu compétitif 
comparé aux engrais chimiques en termes de coût de transport et d’utilisation de l’unité de 
phosphore. Actuellement ce produit trouve des débouchés, mais l’augmentation de la quantité 
liée au développement du traitement et la présence sur le marché d’autres engrais ou 
amendements organiques, due au développement de la pratique du compostage, 
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compromettent la pérennité de la filière. 
Dans ce cadre, l’objectif de ce travail est d’étudier, à partir de la composition des 
différentes formes du phosphore dans les lisiers et de leurs propriétés physico-
chimiques, la possibilité de développer un procédé de recyclage du phosphore dont le 
produit serait un composé minéral substituable aux engrais phosphatés. Ce type de procédé 
présenterait l’avantage, d’une part, de permettre la limitation de la charge phosphorée dans les 
zones sensibles à l’eutrophisation, et d’autre part, la préservation de la réserve minière non 
renouvelable. 
Le premier chapitre de ce mémoire est consacré à un rappel des connaissances sur les 
formes du phosphore dans les lisiers de porcs, les procédés de recyclage du phosphore 
développés dans d’autres secteurs et les modèles biologiques et/ou chimiques qui permettent 
de décrire l’évolution des formes du phosphore dans ces procédés. 
La seconde partie décrit la méthodologie mise en œuvre dans cette étude et notamment la 
mise au point et la validation d’une méthode de caractérisation du phosphore. 
La troisième partie du mémoire présente les résultats obtenus tant sur la caractérisation 
des formes du phosphore dans les lisiers que sur leur évolution au cours d’essais de 
traitements biologiques et physico-chimiques. Devant la complexité des mécanismes 
biologiques et chimiques mis en jeu, la possibilité d’utiliser les outils de simulation ou 
modèles existant dans le secteur du traitement des eaux usées ou de la géochimie est discutée 
en s’appuyant sur des comparaisons entre les résultats simulés et les résultats expérimentaux. 
La plupart des résultats ayant déjà fait l’objet ou étant en cours de publication, la troisième 






2.1 Le phosphore des lisiers de porcs  
2.1.1 Origine 
Le phosphore contenu dans les lisiers porcins a pour origine le phosphore des plantes qui 
constituent la base alimentaire des animaux mais aussi le phosphore minéral ajouté sous 
forme de phosphate calcique à la ration. Cet ajout de phosphore à la ration est rendu 
nécessaire par la faible disponibilité et digestibilité du phosphore des plantes. C’est l’un des 
facteurs limitant la croissance des animaux. En effet, 60 à 70% du phosphore des végétaux est 
présent sous forme d’acide phytique pas ou peu dégradé lors de la digestion par les animaux 
monogastriques comme le porc (Jongbloed, 2000). Des travaux de synthèse, comparant les 
principales données concernant le phosphore en élevage porcin dans trois des principaux pays 
producteurs (Danemark, Pays-Bas et France), montrent que 40 à 90% du phosphore ingéré par 
le porc est excrété (Poulsen et al., 1999). Ces variations s’expliquent par l’état physiologique, 
la quantité et la nature du phosphore dans les régimes, ainsi que par le type de céréales 
utilisées. 
En dehors de l’utilisation dans l’alimentation de maïs génétiquement modifié ayant une 
faible proportion de phytates (Jenkins, 2001), les principales voies de réduction de la quantité 
de phosphore excrété par les porcs consistent, d’une part, à augmenter l’activité phytasique de 
la ration en utilisant des végétaux riches en phytases (les phytases sont des enzymes 
permettant la dégradation et l’utilisation de l’acide phytique des végétaux) et d’autre part, à 
sélectionner les sources de phosphore en fonction de leur digestibilité. L’activité phytasique 
intrinsèque de la ration dépend de sa composition (Skiba et al., 2000). Les phytases étant 
sensibles à la chaleur, le traitement thermique associé, le plus souvent, à la granulation des 
aliments, peut réduire leur activité de 50 à 60% (Paboeuf et al., 1999). De plus en plus, des 
phytases d’origine microbienne sont ajoutées au régime pour augmenter la digestibilité du 
phosphore intrinsèque de la ration et réduire, voire supprimer la supplémentation par des 
formes minérales (Paboeuf et al., 1999 ; Grandhi, 2001). Ainsi, la quantité de phosphore 
rejetée est réduite de 15 à 50% avec les phytases, suivant les essais et la composition de la 
ration (Paboeuf et al., 1999 ; Paboeuf 2001).  
La digestibilité des différentes sources de phosphore minéral varie (Poulsen et al., 1999), 
la digestibilité des phosphates monocalciques et des phosphates complexes étant supérieure à 
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celle des phosphates bi-calciques (Dourmad, 1999a). 
La proportion de phosphore excrété par les porcs peut donc varier fortement en fonction 
de la composition du régime. Il semble toutefois difficile d’obtenir des taux d’excrétion 
inférieurs à 40% du phosphore total ingéré (Dourmad, 1999b). 
 
2.1.2 Caractérisation des formes du phosphore 
La concentration en phosphore total varie considérablement en fonction de la conduite de 
l’élevage. Sous des climats tempérés et en absence de système automatique de lavage, elle est 
comprise entre 1 et 2 gP.kg-1 de lisier (Béline et al., 2004). Dans des régions chaudes et 
humides (est asiatique), les porcs boivent plus et la concentration de phosphore diminue en 
proportion. De plus, ces régions sont souvent utilisatrices de système automatique de lavage 
qui permettent d’évacuer le lisier des salles d’élevage. Ces systèmes sont également largement 
utilisés aux Etats-Unis et en Russie. La concentration en phosphore total des lisiers est alors 
de l’ordre de 200 à 300 mgP.kg-1 (Kalyuzhnyi et al., 2003). En revanche, rapportée à la 
matière sèche, la concentration en phosphore est proche d’une région du monde à l’autre et de 
l’ordre de 20 mg.g-1 de matière sèche (MS). A titre de comparaison, la concentration moyenne 
en phosphore des eaux usées est de 10 à 20 mg.l-1 dont 60 à 85% est sous forme dissoute 
(Deronzier et Choubert, 2004). 
L’analyse des différentes formes du phosphore dans un milieu aussi complexe que le lisier 
nécessite l’emploi de méthodes de fractionnement par extractions successives. Or, il existe 
presque autant de méthodes de fractionnement que de travaux décrivant les formes du 
phosphore dans les lisiers. Celles-ci sont décrites et comparées dans la revue publiée par 
Greaves et al. (1999). Toutes ont été développées pour étudier les systèmes lisier-sol-plante 
et/ou lisier-sol-eau et dans le but d’évaluer la valeur agronomique de différents produits et/ou 
les risques de ruissellement. La diversité des méthodes employées ne permet pas de regrouper 
les valeurs obtenues dans un tableau synthétique.  
La plupart des méthodes de fractionnement s’intéressent davantage à la solubilité, dans la 
solution du sol, des formes de phosphore extraites qu’à leur identification. Seuls quelques 
auteurs proposent une identification des formes présentes dans certaines fractions, soit par 
RMN (résonance magnétique nucléaire) du phosphore (Leinweber et al., 1997), soit par 
caractérisation enzymatique (He et Honeycutt, 2001).  
D’autres méthodes de fractionnement ont été développées dans une optique  « procédé », 
principalement dans le domaine des eaux usées. L’objectif de ces méthodes est de différencier 
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les formes minérales, sensibles aux variations de pH et de température, des formes organiques 
(Appeldoorn et al., 1992 ; Witt et al., 1994). La méthode proposée par Appeldoorn et al. 
(1992) est basée sur une première étape d’extraction à l’acide perchlorique à froid suivie 
d’extractions à l’éthanol puis à l’éthanol/éther (figure 1). Elle présente l’avantage d’extraire 
sélectivement les formes minérales dissoutes par l’acide perchlorique à froid sans hydrolyse 
des formes organiques. La distinction entre les formes minérales et les formes organiques 
permet une meilleure anticipation des transformations, dissolution, hydrolyse ou précipitation, 
qui peuvent intervenir au cours du traitement. 
Malgré la diversité des méthodes, un consensus se dégage pour admettre que, dans les 
lisiers de porcs, 10 à 20% du phosphore total est sous forme soluble et plus de 50% est sous 
une forme minérale solide, mais labile. Selon les auteurs, 2 à 8% du phosphore serait lié à la 
biomasse (Gerritse et Zugec, 1977 ; Leinweber, 1996 ; Dou et al., 2000 a et b; Sharpley et 





PCA, 0,5N, 20 min à froid
Centrifugation
Ethanol + ether, 3:1
Ethanol
















Figure 1 :  Schéma de la méthode de fractionnement du phosphore décrite par Apperdorn et al. 




2.1.3 Composition de la fraction minérale 
Comme nous l’avons vu au paragraphe précédent, le phosphore des lisiers provient du 
phosphate calcique ajouté à l’alimentation et du phosphore des végétaux de la ration. 
Cependant, des transformations importantes interviennent pendant le transit digestif. La 
composition de la fraction minérale des lisiers va finalement être le résultat des équilibres 
chimiques qui s’établissent après le mélange des urines qui contiennent entre 13 et 25% du 
phosphore ingéré sous forme dissoute et des fèces où l’on retrouve environ 55% du phosphore 
ingéré (Dourmad et al. , 1999). Cette composition peut ensuite évoluer sous l’effet (1) des 
transformations biologiques, (2) de la modification des conditions physico-chimiques au 
cours du stockage et (3) des échanges avec l’atmosphère qui vont intervenir sur la 
concentration en carbonate. C’est ainsi que Gerritse et Zugec (1977) ont montré, à l’aide de 
phosphore marqué (32P), que le « turnover » entre la fraction  minérale et organique du 
phosphore des lisiers de porcs, stocké en anaérobiose stricte ou subissant des étapes 
d’aération, était de 10 à 20 semaines. Ils en déduisent qu’après ce délai, les formes présentes à 
l’origine dans la ration alimentaire n’ont plus d’influence. 
Plus généralement, le lisier peut être considéré comme une solution aqueuse, concentrée, 
riche en minéraux et en matière organique. Les équilibres qui vont ainsi déterminer la 
composition phosphatée de la fraction minérale sont complexes puisque les différentes formes 
de phosphate (PO43-, H2PO4- ou HPO42-) sont capables de se combiner avec plus de 30 
éléments (Valsami-Jones, 2004). Dans le lisier, les cations majoritaires sont l’ammonium, le 
potassium, le sodium, le calcium et le magnésium (tableau 1). On y trouve également des 
cations métalliques mais en faibles proportions (Levasseur, 2002). 
 
Tableau 1 : Composition en éléments cationiques du lisier de porcs (Levasseur, 2002). 
 N-
NH4+ 
K Ca Mg Na Fe Mn Cu Zn Al 
g.kg-1 
de poids brut 
3.4 2.9 2.4 0.45 0.53 0.061 0.020 0.023 0.049 0.021 
 
Les sels de potassium et de sodium étant, en général, considérés comme dissous en 
solution aqueuse pour des pH inférieurs à 9, nous nous intéresserons principalement aux 
différentes formes de phosphate de calcium et de magnésium qui peuvent se former et se 
dissoudre dans les conditions de stockage et de traitement du lisier (pH de 7.5-8.5). 
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2.1.3.1 Phosphates calciques 
Les principaux composés formés spontanément à partir du calcium et du phosphore en 
solution aqueuse sont présentés dans l’ordre de solubilité décroissante dans le tableau 2 
(Valsami-Jones, 2004). Les isothermes de solubilité qui donnent une indication sur les phases 
qui peuvent se former en fonction du pH sont également présentés sur la figure 2 (Valsami-
Jones, 2004). 
 
Tableau 2 : Phases cristallines de calcium et de phosphate (Valsami-Jones, 2004). 
Phase solide Nom courant Formule Produit de 
solubilité 
Dicalcium phosphate dihydraté brushite CaHPO4.2H2O 1.87.10-7 
Dicalcium phosphate anhydre monétite CaHPO4 9.2.10-8 
β-tricalcium phosphate whitlockite Ca3(PO4)2 2.8.10-9 
Octacalcium phosphate  Ca8H2(PO4)6.5H2O 2.5.10-99 
Apatite apatite Ca9.4(HPO4)0.6(PO4)5.4(OH)1.4 2.10-104 






Figure 2 : Concentration en calcium en fonction du pH montrant les isothermes de solubilité 
calculés pour les différentes formes de phosphate calcique. Conditions NaCl,0,1M, 25°C 
 









simultanément. Suivant les principes d’Ostwald, les phases les plus solubles qui se forment 
prioritairement sont les précurseurs de la forme la plus stable, c’est à dire l’hydroxyapatite. 
Dans les solutions hypersaturées et lorsque le pH est supérieur à 7, se forme une phase 
amorphe sans structure cristalline détectable aux rayons X à la place de l’hydroxyapatite. 
Lorsque d’autres éléments sont présents dans la solution, ils peuvent se substituer aux 
hydroxydes, aux phosphates ou au calcium dans le processus de cristallisation de 
l’hydroxyapatite et donnent des cristaux impurs. C’est le cas du fluor et du chlore qui peuvent 
se substituer à l’hydroxyde ou du carbonate et du sulfate qui peuvent se substituer au 
phosphate. Pour les cations, le sodium et le magnésium sont décrits comme pouvant se 
substituer au calcium. Certains composés organiques comme les acides aminés peuvent aussi 
constituer des impuretés perturbant la cristallisation des formes minérales. Lorsque ces 
impuretés sont présentes dans les cristaux, la solubilité de l’hydroxyapatite est augmentée et 
similaire à celle des autres formes de phosphates calciques (Valsami-Jones, 2004). Cette 
propriété peut expliquer pourquoi, malgré un temps de stockage long, le phosphate minéral 
particulaire des lisiers reste majoritairement labile. 
Plant et House (2002) ont montré que, dans les solutions riches en carbonate telles que les 
eaux usées des régions où la dureté de l’eau est élevée, la répartition du calcium entre les 
formes carbonatées et phosphatées va dépendre de la concentration en phosphate du milieu et 
du pH. Pour des pH alcalins et des concentrations en phosphate élevées, une forme amorphe 
de phosphate de calcium domine tandis que pour des pH acides et des concentrations en 
phosphate faibles, la précipitation de calcite (CaCO3) est majoritaire. Des situations 
intermédiaires dans lesquelles le phosphate constitue une impureté dans la calcite, les 
carbonates une impureté dans le phosphate de calcium ou la co-précipitation des 2 formes 
sont décrites.  
Du fait de l’importance de la dégradation de la matière organique, le lisier est un milieu 
riche en carbonate. Le pH généralement faiblement alcalin (compris entre 7,5 et 8,5) et la 
présence de phosphate, expliquent que la forme amorphe du calcium phosphate soit la 
principale forme décrite par les quelques auteurs ayant analysé la composition élémentaire de 
la surface des particules minérales du lisier observées en microscopie électronique (Bril et 
Salomon, 1990) 
 
2.1.3.2 Phosphates magnésiques 
L’une des formes dominantes de phosphate de magnésium qui se forme spontanément 
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dans les milieux naturels est la struvite (magnésium ammonium phosphate). On la trouve 
notamment dans les guanos. 
Elle a été particulièrement étudiée pour son rôle dans le colmatage des tuyaux des stations 
d’épurations équipées de digesteurs anaérobies (Charles et al., 2006) mais aussi dans la 
formation des calculs rénaux et biliaires (Stevof et al., 2004). Comme pour les formes 
calciques, il existe une compétition entre les carbonates et les phosphates lors de la 
précipitation du magnésium. L’existence d’autres phases peut également être envisagée. 
Bien que la magnésite (MgCO3) soit présente dans les sédiments, sa synthèse, à partir 
d’une solution aqueuse où les différents éléments sont présents, est difficile à obtenir à 
température et pression ambiante. Plusieurs hypothèses mettant en œuvre des intermédiaires 
hydratés tels que la nesquehonite (MgCO3.3H2O) ou des carbonates de calcium comme la 
huntite (CaCO3.3MgCO3) ont été avancées (Deelman, 2003) . 
Le lisier étant un milieu complexe, il est probable que les mécanismes de complexation, 
de précipitation et d’interactions entre les différents composés minéraux et avec la matière 
organique coexistent. 
L’analyse spectrale des formes minérales dans les lisiers est difficile à cause de la forte 
teneur en matière organique. Cependant, des cristaux ont été identifiés comme de la struvite 
par diffraction rayons X par Fordham et Schwertmann (1977) et par microscopie électronique 
avec analyse élémentaire de la surface des particules par Bril et Salomon (1990). D’après ces 
auteurs, la fraction minérale particulaire du lisier comprendrait également une forme amorphe 
de phosphate de calcium et de carbonate de calcium. 
A notre connaissance ce sont les seuls travaux s’appuyant sur des résultats analytiques 
décrivant la composition de la fraction minérale particulaire du lisier de porc. 
 
2.1.4 Conclusion 
Des efforts visant à améliorer la digestibilité du phosphore de la ration par l’ajout de 
phytase ou le choix de sources de phosphore minéral appropriées permettent de réduire la 
quantité de phosphore excrétée par les porcs. Cependant, il paraît difficile d’obtenir un 
pourcentage de rétention du phosphore par les animaux supérieur à 60%. Même lorsque 
l’apport de phosphore minéral est réduit, entre 60 et 90% du phosphore des lisiers est sous 
une forme minérale particulaire du fait des transformations et des équilibres chimiques qui 
s’établissent pendant la digestion et le stockage du lisier. 
Des méthodes de fractionnement permettant de distinguer, de façon sélective, le 
Bibliographie 
 13 
phosphore minéral du phosphore organique ont été développées pour la caractérisation des 
eaux usées urbaines. Une étape d’adaptation et de validation d’une méthode de 
fractionnement compatible avec la quantification sélective des formes minérales et organiques 
du phosphore dans les lisiers de porcs, dont la concentration en phosphore est beaucoup plus 
importante et dont les formes sont différentes, semble  nécessaire. 
Des méthodes microscopiques associées à l’analyse de la surface des particules observées 
ainsi que l’analyse par diffraction aux rayons X ont permis d’identifier quelques unes des 
formes minérales des lisiers dont la struvite et une forme amorphe de phosphate calcique et de 
carbonate de calcium. Cependant, le nombre de travaux est réduit et aucune des méthodes ci-
dessus ne permet d’obtenir une analyse complète des différentes formes du phosphore des 
lisiers et notamment de la nature et de la quantité de chacune des formes minérales 
particulaires. 
 
2.2 Le traitement  du phosphore  
2.2.1 Objectifs 
Les sources ponctuelles de pollution (rejets de stations d’épuration des eaux usées 
urbaines et industrielles) sont responsables de la plus grande part des rejets de phosphore dans 
les eaux de surface. Dans ce cadre, elles font l’objet de réglementations de plus en plus 
strictes. C’est donc dans ce secteur que l’on trouve la plupart des procédés de traitement et de 
recyclage du phosphore. L’objectif du traitement du phosphore est de réduire la quantité de 
phosphore dissous dans les effluents rejetés en rivière. Pour cela, le phosphore est concentré 
dans la fraction solide (boues) qui est, le plus souvent, épandue sur les terres agricoles. Suite à 
l’épandage, le phosphore est, soit utilisé par les plantes, soit immobilisé par les sols. Lorsque 
la valorisation agricole du solide n’est pas possible, la mise en décharge ou l’incinération sont 
pratiquées mais dans ce cas, le phosphore des cendres est rarement valorisé. En France, 60% 
des boues de STEP sont épandues sur les terres agricoles, 25% sont directement mises en 
décharge et 15% sont incinérées (ADEME, 2000).  
La concentration en phosphore des lisiers de porcs est environ 100 fois supérieure à celle 
des eaux usées. Lorsque les surfaces agricoles sont suffisantes, l’étape de concentration par le 
traitement n’est pas nécessaire et l’effluent est directement épandu après une période de 
stockage. Dans les zones d’élevage intensif, comme la Bretagne, dans lesquelles, malgré la 
présence de terres d’épandage, la densité des élevages ne permet pas de respecter les 
Bibliographie 
 14 
contraintes imposées par une fertilisation respectueuse de l’environnement, des solutions 
alternatives à l’épandage du lisier brut doivent être envisagées. L’impact économique du 
transport du lisier en excès en dehors des zones de productions animales est tel, qu’il 
compromettrait la compétitivité des élevages situés dans ces zones d’excédent structurel. 
L’élimination de l’azote par nitrification/dénitrification permet de respecter les contraintes sur 
l’azote mais le rapport N/P des boues à épandre est fortement réduit. Au contraire du 
traitement du phosphore des eaux usées, l’objectif du traitement du phosphore des lisiers est 
donc de séparer le phosphore des boues du traitement biologique de l’azote et de le concentrer 
dans une phase « sèche » qui permette de le transporter et de le valoriser en dehors des zones 
d’excédent. Le phosphore de l’effluent liquide ne représente que 10 à 20% du phosphore 
initial. Dans la plupart des cas, cet effluent étant utilisé sur des sols agricoles par aspersion 
automatique et non rejeté dans les eaux de surface, la réduction de sa concentration en 
phosphore n’est pas un objectif prioritaire.  
Le chapitre suivant est consacré à la description des principes généraux du traitement du 
phosphore et s’appuie principalement sur l’abondante littérature disponible sur le traitement 
du phosphore des eaux usées domestiques. Nous abordons ensuite l’application de ces 
principes, dans le cadre plus restreint et souvent limité au stade pilote, au traitement du 
phosphore du lisier. 
2.2.2 Traitement du phosphore des eaux usées domestiques 
Trois grands types de procédés sont développés pour concentrer le phosphore dans la 
fraction solide (Maurer et Boller, 1998) : 
• Les procédés physico-chimiques qui consistent à précipiter le phosphore par 
modification des conditions du milieu (pH) et/ou par ajout de réactifs, 
• les procédés biologiques qui consistent à créer les conditions favorables à la 
croissance de micro-organismes capables d’accumuler le phosphore au delà de 
leurs stricts besoins de croissance, 
• Les procédés mécaniques de séparation. 
La combinaison de deux ou trois de ces possibilités permet d’atteindre des objectifs de 
qualité des rejets élevés (Deronzier et Choubert, 2004). 
Morse et al. (1998) ont établi un inventaire des différents procédés de traitement du 
phosphore développés du stade pilote de laboratoire au stade commercialisé. Cet inventaire 
est encore d’actualité aujourd’hui. Si les connaissances, les performances techniques ou la 
nature des réactifs et des produits obtenus ont pu évoluer, les principes fondamentaux en 
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restent les mêmes. 
Les procédés mécaniques permettent d’extraire le phosphore particulaire de l’effluent. Ils 
contribuent de façon marginale au traitement du phosphore des eaux usées urbaines du fait de 
la forte proportion de phosphore dissous dans ce type d’effluent. En revanche, ils sont 
efficaces pour des effluents dans lesquels le phosphore particulaire est majoritaire tels que le 
lisier. Nous les décrivons au paragraphe 2.2.3 consacré à ce sujet. Nous abordons plus 
spécifiquement, dans la suite de cette section, les procédés utilisés pour les eaux usées 
domestiques c’est à dire, les traitements  physico-chimiques et biologiques. 
 
2.2.2.1 Les procédés physico-chimiques 
2.2.2.1.1 Procédés classiques 
Des sels de fer ou d’aluminium ou de la chaux sont ajoutés à l’effluent à traiter pour 
former des précipités insolubles de phosphate. Si l’ajout de chaux est la pratique la plus 
ancienne, le seul apport de calcium ne permet pas, en général, d’atteindre les seuils 
réglementaires. De plus, la quantité importante de réactif nécessaire produit un grand volume 
de boues. Aussi, les sels de fer ou d’aluminium sont aujourd’hui les plus fréquemment 
utilisés. Les quantités de réactifs varient d’une station à l’autre. Ils dépendent de la 
concentration en phosphate de l’effluent mais aussi des conditions physico-chimiques du 
milieu (pH, alcalinité, espèces organiques dissoutes, etc.), des conditions de brassage et des 
matières en suspension (Maurer et Boller, 1998). Des ratios molaires Fe/P compris entre 1 à 
7,5 ont été décrits comme optimum. Pour un rapport molaire donné, le rendement 
d’élimination du phosphore sera d’autant plus élevé que la concentration initiale est 
importante (Deronzier et Choubert, 2004). La quantité de fer nécessaire à précipiter le 
phosphore est supérieure à la quantité d’aluminium (Jardin et Pöpel, 1996). Les 
recommandations américaines font état d’un rapport molaire Al/P de 2  et Fe/P de 3 pour 
obtenir un abattement de 95%. Le même abattement est obtenu avec un rapport Al/P de 2,3 
dans les travaux de Deronzier et Choubert (2004). Le choix du réactif dépendra du prix de ce 
dernier et de l’utilisation des boues, l’aluminium étant considéré comme plus toxique pour un 
usage en agriculture (Dernat et al., 1994). 
 
Trois mécanismes de précipitation sont impliqués dans la déphosphatation physico-
chimique : 
• la précipitation chimique des complexes hydroxy-métalliques de faible solubilité, 
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• l’adsorption d’espèces phosphorées dissoutes sur la surface de complexes déjà 
précipités, 
• la floculation et la co-précipitation de matières colloïdales finement dispersées. 
Ces trois mécanismes ont lieu simultanément, ce qui explique les rendements élevés de 
déphosphatation atteints par les procédés de traitement physico-chimiques (Deronzier et 
Choubert, 2004).  
La quantité de réactif ajouté et la qualité des produits obtenus dépendent de l’endroit où 
l’ajout de réactif est effectué. 
Lorsqu’il est ajouté dans un décanteur primaire en amont du traitement biologique (figure 
3-a), l’investissement est minime mais la dose de réactif est souvent importante du fait de la 
quantité piégée par la coagulation des formes colloïdales. Lorsque les objectifs épuratoires 
sont élevés, des polymères anioniques sont parfois ajoutés avant la floculation pour faciliter la 
séparation solide/liquide. Il arrive aussi qu’une base forte soit ajoutée pour contrebalancer 
l’effet acidifiant des sels de fer. Lorsqu’elle est optimisée, la précipitation primaire permet 
d’atteindre une concentration de 1 mg P.l-1 dans l’effluent (Rybicki, 1997). La quantité de 
boues produites est importante. En revanche, 70 à 90% de la pollution carbonée contenue 
dans les formes colloïdales est éliminée allégeant ainsi l’étape de traitement biologique 
ultérieure (Brett, 1997). 
L’ajout dans le réacteur biologique (ou bien juste en amont ou aval de celui-ci) est appelé 
décantation secondaire ou précipitation simultanée (figure 3-b). Ce traitement n’induit pas de 
coût d’investissement important. A ce stade, en général, l’ajout de polymère n’est pas 
nécessaire (Metcalf et Eddy, 1991). Le choix des réactifs est plus délicat. Le sulfate de fer 
inhibe les microorganismes responsables de la nitrification (Seyfried et al., 1998). D’après 
certains auteurs, il inhiberait également le procédé de déphosphatation biologique en limitant 
l’hydrolyse des polyphosphates (Brett, 1997). Cependant, la recirculation des boues permet de 
recycler le réactif dont la quantité est ainsi réduite de 30 à 50% comparé à l’ajout dans le 
décanteur primaire. La production de boues reste importante et lorsque l’ajout est réalisé dans 
le bassin ou en amont, les besoins en oxygène dans le bassin augmentent. La concentration 
dans l’effluent est de l’ordre de 1 mg P.l-1 . Un traitement tertiaire est nécessaire pour obtenir 












































L’ajout de sels métalliques dans l’effluent issu d’une épuration biologique conventionnelle 
nécessite l’installation de séparateurs supplémentaires. On parle alors de traitement tertiaire 
(figure 3-c). Les performances épuratoires sont améliorées et les niveaux de phosphore 
peuvent être inférieurs à 0,5 mg.l-1 (Martin, 2001). De plus, les boues produites, 
essentiellement minérales, sont plus faciles à déshydrater. Cependant, les coûts 
d’investissement et de fonctionnement sont élevés. Cette technique tend à se développer sous 
l’effet du renforcement des contraintes de rejet. Dans le cas des traitements secondaires et 
tertiaires, une petite partie du phosphore correspondant au phosphore particulaire est éliminé 
avec les boues primaires. 
 
2.2.2.1.2 Procédés combinant traitement et recyclage 
Quelques installations industrielles pilotes, ayant pour objectif de recycler le phosphore 
sous une forme minérale valorisable, le plus souvent comme engrais minéral, ont été 
développées, soit pour limiter les problèmes de dépôt obstruant les canalisations (Jaffer et 
Pearce, 2002), soit parce que les surfaces disponibles pour l’épandage des boues étaient 
insuffisantes. Dans tous les cas, il s’agit de traitements tertiaires. Les sels ajoutés sont des sels 
de magnésium ou de calcium et la cristallisation des phosphates magnésiques et calciques se 
fait, le plus souvent sur lit de sable fluidisé. Lorsque le magnésium est utilisé, le produit 
obtenu est de la struvite (magnésium-ammonium-phosphate) qui est un fertilisant efficace 
(Doyle et Parsons, 2002 ; De Bashan and Bashan, 2004). Quelques installations fonctionnent 
sur ce principe en Grande-Bretagne et au Japon. Ces installations sont alimentées par la 
fraction liquide issue de la déshydratation des boues du traitement biologique d’eaux usées 
urbaines. Le magnésium est ajouté, soit sous forme de chlorure de magnésium (Jaffer and 
Pearce, 2004), soit sous forme d’hydroxyde de magnésium (Ueno, 2004). L’ajout de soude 
permet d’obtenir le pH optimum pour la précipitation de la struvite. Le schéma de 




Figure 4 : Schéma de principe du procédé de recyclage, sous forme de struvite, du phosphore 
des eaux usées domestiques développé au Japon (d’après Ueno, 2004). 
 
Aux Pays-Bas, un système basé sur l’ajout de calcium est utilisé. L’effluent à traiter est 
issu de la déshydratation des boues d’un digesteur anaérobie traitant des eaux usées urbaines. 
Les carbonates sont éliminés au préalable par un système de cascade dans lequel l’effluent est 
maintenu à pH 5 par ajout d’acide sulfurique pour favoriser la formation du CO2. Le calcium 
est ajouté sous la forme d’une suspension de chaux éteinte obtenue à partir de poudre de 
chaux, de qualité équivalente à celle utilisée pour la potabilisation de l’eau (figure 5). Dans ce 
cas, le produit obtenu est un phosphate calcique qui est utilisé dans l’industrie de purification 
du phosphore à partir du minerai. Cependant, le coût de production de ce phosphate calcique 
reste supérieur à celui du minerai et seul le coût du transport jusqu’à l’usine chimique est pris 



























Figure 5 : Schéma du procédé de recyclage du phosphore des eaux usées domestiques sous 
forme de phosphate calcique développé aux Pays-Bas (Piekema, 2004) 
 
En Italie, l’augmentation du pH par aération sans ajout de réactif permet d’obtenir un 
produit qui est un mélange de struvite, de phosphate calcique et de carbonate de calcium, et de 
magnésium. Ce procédé, validé à l’échelle pilote sur un effluent réel permet d’éliminer entre 
62 et 78% du phosphore initial suivant le débit appliqué en entrée. Il est schématisé sur la 









































Figure 6 : Schéma du pilote de recyclage du phosphore des eaux domestiques développé en 
Italie (Battistoni, 2001) 
2.2.2.2 Les procédés biologiques 
2.2.2.2.1 Principes 
La déphosphatation biologique est basée sur la capacité de certains micro-organismes à 
accumuler le phosphore au-delà de leur besoin métabolique. Ce métabolisme est connu sous 
le nom de EBPR de l’anglais « Enhanced Biological Phosphate Removal ». La quantité de 
phosphore immobilisée dans les cellules est jusqu’à vingt fois supérieure à celle d’une 
biomasse de boues activées classiques et peut atteindre 0,38mgP.gMVS-1 (Wentzel et Ekama, 
1997). 
L’alternance de phases aérobies et de phases anaérobies strictes est nécessaire au 
développement des micro-organismes déphosphatants, appelé phosphorus accumulating 
organisms (PAO). En condition anaérobie, les bactéries déphosphatantes sont capables de 
stocker les substrats biodégradables des eaux usées en tant que réserve de carbone organique, 
les polyhydroxyalcanoates (PHA). L’énergie nécessaire à cette transformation est fournie par 
l’hydrolyse des polyphosphates intracellulaires et du glycogène, le phosphate ainsi libéré étant 
excrété dans le milieu. Pendant la phase aérobie, les PHA sont utilisés par le métabolisme et 
oxydés, permettant le restockage de glycogène et de P sous forme de polyphosphates, d’une 
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quantité de phosphate supérieure à celle qui a été excrétée en anaérobie. 
Les processus anaérobies et aérobies sont schématisés sur la figure 7 (Kuba et al., 1977, 
Comeau et al., 1988, Wentzel et al., 1986, Mino et al.,  1985 et Smolders et al. (1994 a et b). 
 
Figure 7 : Schéma des métabolismes biologiques impliqués dans la déphosphatation 
biologique du type EBPR (d’après Kuba et al., 1997). 
 
D’après les premières études microbiologiques menées en 1975 par Fuhs et Chen, les 
principales bactéries déphosphatantes semblaient appartenir au genre Acinetobacter. Le 
développement des techniques de biologie moléculaire a permis de montrer, depuis, que 
d’autres genres tels que Tetrasphaera, Micithrix, Nostocoida, Microlunatus ou Lampropedia 
pouvaient avoir les mêmes capacités. Les évolutions globales observables pendant le 
traitement de milieux complexes est probablement le fait de l’action simultanée de plusieurs 
genres de micro-organismes (Seviour et al., 2003). 
 
La condition sine qua non du déroulement du métabolisme EBPR, tel qu’il est décrit ci-
dessus, est l’absence de nitrate en anaérobiose. En effet, pendant la phase de relargage, les 
nitrates entraînent l’oxydation du carbone organique par les organismes hétérotrophes non-
déphosphatants et réduisent la quantité de carbone disponible stockable par les PAO. L’effet 
inhibiteur d’intermédiaires de la dénitrification comme l’oxyde nitreux (NO) est également 
évoqué. (Van Niel et al., 1998 ; Meinhold et al., 1999). Meinhold et al. (1999) ont montré que 























anoxie mais aussi en anaérobie. Cette inhibition se maintient même si des nitrates sont ensuite 
ajoutés au milieu. Cependant, d’autres auteurs ont montré que, grâce à ce rôle d’accepteur 
d’électrons, les nitrates pouvaient se substituer à l’oxygène lors de la ré-adsorption. C’est 
ainsi que Vlekke et al. (1988) ont montré qu’une flore dénitrifiante acclimatée pouvait 
accumuler et relarguer le phosphore comme une flore déphosphatante aérobie. L’efficacité de 
la ré-adsorption dépend de la fraction de PAO capable de dénitrifier dans le système. Le 
relargage du phosphore s’effectue après la dénitrification totale, entre le moment où la source 
de carbone (acétate) est apportée et avant la nouvelle alimentation en nitrates. La ré-
adsorption du phosphore démarrant dès l’ajout de nitrates, l’évolution du stock de PHA est 
parallèle à celle du phosphore dissous. En revanche le rapport entre la quantité de PHA 
dégradée et la quantité de phosphore accumulée est plus faible qu’en présence d’oxygène. Des 
observations similaires ont été réalisées par Merzouki et al. (1999) qui ont également montré 
que la quantité de phosphore accumulée en présence d’oxygène est plus importante que celle 
accumulée en présence de nitrate. Les bactéries capables d’accumuler le phosphore se sont 
révélées être d’excellentes dénitrifiantes. Les micro-organismes concernés ont été nommés 
DNPAO pour Denitryfying Phosphorus Accumulating Organisms. 
L’utilisation des DNPAO dans les procédés de traitement des eaux est présentée comme 
un moyen de réaliser simultanément l’accumulation de P dans les boues et le traitement de 
l’azote en réduisant la production de boues, les besoins en aération et le carbone nécessaire 
(Seviour et al., 2003). 
Différentes observations réalisées sur une station pilote et en tests « batch » ont permis 
d’établir la part relative de la demande chimique en oxygène (DCO) consommée ou stockée 
par les différents procédés (dénitrification et déphosphatation). Ces essais ont montré que la 
quantité de carbone nécessaire au bon accomplissement de chacun des procédés est réduite si 
la déphosphatation biologique s’opère en même temps que la dénitrification en anoxie 
(Ostgaard et al., 1997). 
Les connaissances microbiologiques concernant les DNPAO sont beaucoup moins 
importantes que celles concernant les PAO strictes, et aucune souche présentant tous les 
métabolismes impliqués fonctionnant dans les conditions du procédé n’a pu être clairement 
identifiée. Là encore, il est possible qu’un équilibre entre plusieurs souches de micro-
organismes s’établisse et évolue en fonction des conditions. C’est ce qu’ont montré Meinhold 
et al. (1999) en plaçant une boue dans des conditions successivement favorables aux PAO et 
aux DNPAO. Wachtmeister et al. (1997) ont mis en place un test basé sur l’accumulation du P 
pour caractériser les fractions relatives de PAO et de DNPAO dans une boue. 
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Le carbone étant un élément indispensable tant pour la déphosphatation que pour la 
dénitrification, la quantité de carbone facilement dégradable devra être suffisante pour que les 
deux mécanismes soient optimaux. Dans certains cas, l’ajout d’un réacteur anaérobie en 
amont du système peut permettre la dégradation de formes carbonées plus résistantes et la 
formation d’AGV supplémentaires (Delgenes et al., 1998). 
2.2.2.2.2 Influence des paramètres de gestion du traitement 
Kuba et al. (1997) ont comparé l’influence du nombre de séquences aérobie/anaérobie ou 
anoxie/anaérobie d’un traitement en batch sur le métabolisme de déphosphatation biologique 
dans une eau usée synthétique. Le taux de croissance de la biomasse est supérieur avec le 
procédé aérobie/anaérobie comparé au procédé anoxie/aérobie, ce qui se traduit par un 
stockage moindre des PHA. En revanche, le taux de croissance n’est pas affecté par le nombre 
de séquences dans un cycle de traitement en batch. La stœchiométrie n’est pas modifiée par 
les différentes conditions avec, en moyenne 1,32 moles de polyhydroxybutyrate (PHB) 
produites, 0,58 moles de glycogène consommées et 0,42 moles de P relarguées par mole 
d’acétate consommée. En revanche la cinétique de transformation est d’autant plus rapide que 
le nombre de séquences est faible. Ceci peut être dû, en partie, à la concentration des 
différents composés, supérieure lorsque l’alimentation du réacteur se fait en une fois, comme 
c’est le cas quand une seule séquence est appliquée. 
L’âge des boues joue également un rôle sur l’intensité de l’activité déphosphatante. 
Merzouki et al.(2001b) ont montré que dans un système SBR, la rétention du phosphore par 
les boues est meilleure lorsque l’âge des boues augmente. Ils ont montré également que la 
quantité de phosphore stockée par les bactéries pendant la phase d’anoxie était 
proportionnelle à la quantité de nitrate présente, jusqu’à une valeur maximale au-delà de 
laquelle le nitrate n’est pas consommé et peut alors perturber les mécanismes anaérobies. 
Pidre et al. (2001) parviennent aux mêmes conclusions quant à l’âge des boues dans un 
système en bassin séparé lorsque la quantité de carbone apportée est suffisante. Ces auteurs 
concluent qu’un procédé « piston »  avec des séquences d’aération plus longues et une faible 
recirculation est plus favorable à la déphosphatation biologique. Cependant, Lee et al. (2007) 
ont montré qu’au-delà de vingt jours l’augmentation de l’âge des boues restait favorable à la 
nitrification mais défavorable à la déphosphatation biologique, l’efficacité du traitement 
passant de 93 à 84% d’élimination du phosphore dans l’effluent liquide lorsque l’âge des 
boues passe de vingt  à trente jours. 
Selon les caractéristiques de l’effluent ou les paramètres du traitement d’autres 
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microorganismes peuvent entrer en compétition avec les PAO et consommer le carbone 
disponible. C’est le cas notamment des GAO (pour glycogen accumulating organisms) qui 
utilisent le carbone du milieu et le stockent, soit sous forme de glycogène soit sous forme de 
PHA, sans qu’il y ait stockage du phosphore lors de l’utilisation de ces réserves (Liu et al., 
1996, Merzouki et al. ,2001). La nature des acides gras volatils disponibles peut orienter le 
développement préférentiel de l’une ou l’autre des familles de microorganismes. L’acétate, 
par exemple favorise le développement des GAO tandis que le propionate est favorable aux 
PAO. Les conditions dans lesquelles se déroule le stockage ou le traitement anaérobie en 
amont du réacteur de déphosphatation peuvent influencer la nature des acides gras volatils et 
donc l’efficacité du procédé (Oehmen et al., 2006).  
Récemment, Lopez-Vasquez et al. (2006) ont montré que des températures inférieures à 20°C 
étaient favorables aux PAO comparé aux GAO. Le taux de consommation d’acétate est le 
même mais les besoins pour la maintenance des PAO sont inférieurs leur conférant ainsi un 
avantage sur les GAO. Pour des températures supérieures on a l’effet inverse. Ceci permettrait 
d’expliquer pourquoi les cas de dysfonctionnement des systèmes de déphosphatation 
biologique des eaux usées ont été observés surtout dans des pays chauds où les températures 
dans les réacteurs sont supérieures à 20°C.  
Avec des sources de carbone diversifiées et/ou des périodes d’anaérobiose trop longues, 
on peut également favoriser le développement de micro-organismes sulfato-réducteurs à 
l’origine de la dégradation du métabolisme de déphosphatation (Baetens et al., 2001). 
Le pH du milieu est également un élément déterminant de la compétition entre ces 
différents micro-organismes. L’efficacité du stockage du carbone par les GAO est supérieure 
pour des pH faibles, les rendant plus compétitives que les PAO dans ces conditions (Filipe et 
al., 2001). Liu et al. (1996b) et Kuba et al. (1997a) ont montré que le pH pouvait également 
avoir un effet sur le procédé de déphosphatation biologique indépendamment de la 
compétition avec les GAO. La quantité de P relarguée sur la quantité d’acide acétique 
consommée en anaérobiose augmente avec le pH (Smolders, 1994). Ceci a été confirmé et 
modélisé par Filipe et al. (2001) pour des valeurs de pH comprises entre 6 à 8. La quantité 
d’énergie nécessaire à l’absorption de l’acétate par les PAO est plus importante lorsque le pH 
est élevé. Il faut toutefois que la quantité de polyphosphates de la biomasse ne soit pas 
limitante. Les mécanismes de nitrification/dénitrification ayant une influence sur le pH 
pourraient donc influencer l’efficacité du procédé de déphosphatation biologique. Cependant, 
pour des valeurs de pH supérieures à 8 le phosphate relargué précipite et la quantité d’ortho-




2.2.2.3 Interactions entre les mécanismes biologiques et physico-chimiques 
 
Dans des milieux riches en phosphore mais aussi en calcium et en magnésium comme le 
lisier, des mécanismes physico-chimiques peuvent interférer avec les mécanismes 
biologiques, notamment sous l’effet des variations de pH engendrées par ces derniers. 
Bortone et al. (1992) ont montré, par des techniques de fractionnement du phosphore, un 
échange entre les formes organiques et minérales au cours du traitement de lisier de porc en 
SBR. Cependant, le phénomène de relargage observé dans le traitement des eaux usées n’a 
pas pu être mis en évidence, probablement du fait de la précipitation simultanée des 
phosphates pendant la phase anaérobie. Arvin et Kristensen (1984) ont utilisé une méthode 
d’extraction à l’acide perchlorique (PCA) à froid pour quantifier les échanges entre les formes 
organiques et précipitées du phosphore, du magnésium et du potassium. Le relargage du 
phosphate observé pendant la phase anaérobie est, en fait, la différence entre le relargage 
effectif et la quantité précipitée. Durant cette phase, on observe une décroissance du calcium 
soluble et un relargage du magnésium et du potassium. Pour le magnésium également, le 
relargage observé est le résultat de la différence entre la quantité effectivement relarguée et la 
quantité précipitée. Ces auteurs ont calculé des ratios pour la précipitation : 1mg Ca.mg P-1 et 
de 0,3 mg Mg.g Ca-1. Ayant testé différentes sources de carbone, ils ont établi des ratios pour 
évaluer la quantité de P relarguée en fonction de la quantité de DCO consommée. Pour 
l’acétate la valeur de 0,68 mg P.mg DCO-1 est avancée. Les ratios de cations/P excrété sont de 
0,29 mg K.mg P-1 et 0,25 mg Mg.mg P-1. Des résultats similaires ont été obtenus par Witt et 
al. (1994). Pattarkine et Randall (1999), en revanche, n’observent pas de diminution du 
calcium soluble en anaérobiose et excluent donc la possibilité d’une précipitation avec le 
phosphore relargué. Pour ces auteurs, le calcium est peu impliqué dans les métabolismes de 
l’EBPR et c’est la combinaison du potassium et du magnésium qui permet aux bactéries de 
stocker le phosphore en aérobiose. Le stockage est cependant moins important dans un 
effluent appauvri en calcium que celui observé avec le contrôle qui contient tous les cations 
de l’effluent. Le rôle du magnésium dans le stockage aérobie du phosphore a été également 
mis en évidence par Witt et al. (1994)  
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2.2.3 Le  traitement du phosphore des lisiers 
2.2.3.1 Description des filières existantes 
Du fait de la forte proportion de phosphore particulaire dans les lisiers, les procédés 
actuellement développés à grande échelle, sont tous basés sur la séparation de phase 
solide/liquide, directement à partir de l’effluent brut ou suite au traitement biologique de 
l’azote. Plusieurs systèmes ont été testés. Les performances des séparateurs utilisés, le plus 
souvent, en amont d’un traitement biologique, sont présentées dans le tableau 3. Seules la 
centrifugation et la décantation ou la filtration en présence d’électrolytes permettent d’obtenir 
des abattements équivalents à ceux obtenus sur l’azote par le traitement biologique, condition 
imposée par la réglementation française. Malgré les réserves émises en introduction, le 
produit de centrifugation étant le plus facile à valoriser, cette voie est la principale développée 
en France (plus de la moitié des équipements fonctionnels en 2007). Des systèmes de 
séparation poussée par microfiltration et osmose inverse ont également été testés (Pieters et 
al., 1999). Ils permettent d’obtenir un effluent liquide de qualité suffisante pour être épandu 
ou traité en station d’épuration des eaux urbaines, mais comme pour la décantation avec ajout 
d’électrolytes, le phosphore se trouve concentré dans des produits semi-liquides, coûteux à 
transporter. 
 
Tableau 3 : Performances d’abattement du phosphore par les différents séparateurs (% du P 
total initial). a : Pieters et al.,1999 ; b : Hill  et Baier, 2000 ; c : Béline et al., 2004 ; d : Daumer et 
al., 2005 














57a 90a 25b 42a 3a 0a 65-80d 7a ; 25-30 c 
 
Les séparateurs mécaniques sont placés, le plus souvent, en amont d’un traitement 
biologique ou physico-chimique dont l’objectif premier est d’éliminer l’azote. Dans la plupart 
des installations, une étape supplémentaire suite au traitement biologique est pratiquée soit 
par décantation, soit à l’aide d’une filtration sous vide, soit par un nouveau passage des boues 
sur le décanteur centrifuge. L’objectif de cette étape est de réduire le volume de produit à 
épandre avec des systèmes tractés. En effet, la fraction liquide de cette dernière étape est 
utilisée sur les terrains agricoles par aspersion automatique. La concentration en phosphore 
dans l’effluent liquide des différentes filières actuellement fonctionnelles est présentée dans le 
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tableau 4 et la répartition entre la quantité de phosphore exportable ou épandable à proximité 




Figure 8 : Répartition du phosphore exporté ou épandu suivant les techniques de traitement 
par séparation actuellement fonctionnelles. Solide = fraction issue de la séparation mécanique 
amont MS>25%) ; boues = fraction particulaire issue de la séparation aval 5%<MS<15% ; 
liquide : fraction non particulaire issue de la séparation aval. 
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Tableau 4 : Concentration en phosphore dans le liquide issu des filières de traitement des 
lisiers en fonction des combinaisons séparation amont/séparation aval utilisées (g.kg-1 . a : 
Pieters et al.,1999 (68) ; b : Béline et al., 2004; c : Daumer et al., 2005 
 














+ filtre sous 
vide 
Centrifugation + 
Décantation et boues 
biologiques 
dénitrifiantes 
liquide 0,009 ou 0,002 
(avec traitement 
acide)a 
0,390b 0,220b 0,130b 0,084c 
 
2.2.3.2 Les perspectives de traitement et de recyclage 
Face au manque de terrains disponibles, dans les pays de l’est asiatique (Japon et Corée), 
l’objectif prioritaire, affiché par les auteurs de travaux sur le traitement du phosphore des 
lisiers, est le rejet de l’effluent liquide dans les eaux de surface ou dans la filière classique de 
traitement des eaux urbaines. L’effluent liquide doit donc répondre à des normes de qualité en 
matière de concentration en azote, phosphore et matière organique qui exigent de mettre en 
place un système de traitement complexe. Le rejet de l’effluent traité dans les eaux de surface 
est également l’option développée en Italie du Nord dans l’un des élevages de taille 
importante situé au cœur d’une région de production intensive (Tilche et al., 2001) (figure 9). 
Dans ce contexte, l’objectif du traitement est le même que pour le traitement des eaux usées 
urbaines et exige, entre autre, la réduction drastique de la concentration en phosphore dissous 
de l’effluent liquide. Ainsi, les systèmes étudiés sont basés soit sur le traitement biologique 
par aération séquentielle décrit plus haut et qui permet d’éliminer l’azote par 
nitrification/dénitrification tout en concentrant le phosphore dans les boues (Osada et al., 
1991 ; Choi et al., 2006 ; Tilche et al., 2001), soit sur la cristallisation du phosphore sous 
forme de struvite (Lee et al., 2001 ; Suzuki et al., 2007) . On trouve aussi des travaux 
combinant les deux approches (Maekawa et al., 1995). Tous ces systèmes ont été mis en 
œuvre sur des lisiers peu concentrés (moins de 2% de MES) du fait de la pratique d’élevage 








Figure 9 : Schéma de fonctionnement de l’installation de traitement biologique de lisier de porc 
décrite par Tilche et al.(2001). 
 
Parmi ces systèmes, seul celui décrit par Suzuki et al. (2007), permet de recycler le 
phosphore sous une forme minérale (struvite) assez pure, comparable à un engrais chimique 
tant sur le coût de transport que sur le mode d’utilisation. La purification des struvites est 
obtenue en favorisant la cristallisation sélective de celles -ci sur une grille immergée dans une 
colonne d’aération. L’augmentation du pH nécessaire à la précipitation des struvites est 
obtenue par stripping du CO2 provoqué par l’aération (figure 10). Les derniers travaux de 
Suzuki et al.(2007) présentent les résultats obtenus sur un pilote en fonctionnement depuis 
plus de trois ans, à raison de 4 à 5 m3 de lisier traité par jour. Le réactif utilisé est de la 
saumure obtenue par évaporation de l’eau de mer et qui contient environ 30% de chlorure de 
magnésium. Cette saumure est ajoutée au lisier à raison de 1/1000 v/v. Ce procédé permet 
d’obtenir un degré de pureté de la struvite de l’ordre de 95%. 
Les taux d’abattement du phosphore total des systèmes combinant traitement biologique et 
physico-chimique atteignent 96%. Il faut souligner que, lorsqu’elle est intégrée dans la filière 
de traitement, la centrifugation seule permet déjà d’obtenir un taux d’abattement de 80%. 
Cependant, les valeurs de concentration en phosphore total dans l’effluent final sont de l’ordre 


















1: pompage du lisier brut
2: centrifugation primaire
3: homogénéisation et pompage
4: SBR1
5: SBR2
6: décantation des boues
7: épaississement des boues
8: ajout de polyélectrolyte








 Figure 10 : Schéma de fonctionnement du réacteur de précipitation décrit par Suzuki et 
al.(2007). Le système final comporte une grille immergée dans la colonne d’aération sur 
laquelle viennent se fixer les cristaux de struvite. 
 
Toujours avec l’objectif d’un rejet de l’effluent dans les eaux de surface, une approche 
originale de traitement biologique consistant à favoriser le développement puis la sporulation 
de micro-organismes capables d’accumuler le phosphore en modifiant les conditions 
d’aération est présentée par Choi et al. (2001). Cette technique doit permettre d’améliorer les 
rendements du traitement biologique en évitant le relargage du P en le conservant stocké dans 
les spores. Les rendements d’élimination du phosphore total annoncé pour le seul traitement 
biologique sont de 90% en partant d’un effluent dont la concentration moyenne en phosphore 
total est de 650 mg.l-1. Cependant, la concentration en phosphore total de l’effluent en sortie 
reste élevée. A notre connaissance ce procédé est resté au stade d’un pilote pré-industriel 
traitant un mètre cube de lisier par jour. 
Dans tous les procédés biologiques décrits ci-dessus la concentration en phosphore de 
l’effluent de sortie est, au mieux, environ dix fois supérieure aux valeurs réglementaires 
imposées, en France, pour le rejet en rivière des effluents de traitement des eaux usées dans 
les zones sensibles (1 à 2 mg.l-1). Aucun des auteurs ne donne de conclusion quant à la 
conformité de l’effluent avec les normes de rejets en vigueur dans la région où les systèmes 
sont installés. Un traitement tertiaire de l’effluent du traitement biologique permettrait 
d’atteindre les valeurs seuils réglementaires mais le coût d’exploitation s’en trouverait 
augmenté. De plus, les aspects techniques et économiques de la gestion des boues primaires 
ou secondaires enrichies en phosphore ne sont pas ou peu abordés dans ces travaux. Si ce type 
de procédé permet de réduire considérablement les volumes à épandre, en éliminant l’eau en 












lisier brut. Par voie de conséquence, les surfaces exigées pour l’épandage de ces produits que 
leurs caractéristiques et notamment le taux d’humidité rendent difficilement exportables, sont 
identiques. Seule l’obtention d’un produit suffisamment sec et concentré en nutriments, tel 
que la struvite obtenu par Suzuki et al.(2007) permet d’exporter une partie du phosphore 
mais, là encore, la conformité de la concentration en phosphore de l’effluent n’est pas 
discutée. L’emploi d’un réacteur de cristallisation du type de celui cité précédemment, en aval 
d’un réacteur de déphosphatation biologique, permettrait de réduire la concentration du 
phosphore en sortie, mais dans ce cas, le problème de la gestion des boues riches en 
phosphore demeure. Ces raisons expliquent probablement qu’aucun de ces systèmes ne se soit 
développé au delà du stade pilote industriel à l’échelle 1. 
Aux Etats-Unis, le lisier est épandu sur les terres à proximité des élevages, le plus souvent 
après un stockage prolongé en lagune anaérobie pour réduire la charge carbonée. Dans ce cas, 
aujourd’hui, seule la fraction liquide est épandue (Nelson et al., 2003). La mise en évidence 
de problèmes d’eutrophisation, suite au transfert vers l’eau des particules de sols ayant subi 
un apport important de phosphore par les effluents d’élevage, a incité quelques états à prendre 
des mesures exigeant d’adapter la quantité de surnageant de lagune épandue à la quantité de 
phosphore exportée par les cultures. L’objectif est alors de limiter la concentration en 
phosphore dissous mais dans une moindre mesure puisque l’effluent doit conserver ses 
propriétés fertilisantes. Une solution simple consiste à ajouter du magnésium dans les lagunes 
de stockage anaérobie pour précipiter le phosphore sous forme de struvite (Walker et al., 
2001. Cependant, le devenir des boues contenant la struvite qui s’accumulent au fond de la 
lagune n’est pas discuté dans ces travaux.  
Par la suite, des essais visant à précipiter le phosphore en amont ou en aval de la lagune et 
à l’exporter sous forme de struvite, ont été mis en place et des travaux sont réalisés pour 
déterminer les conditions de pH et le choix des réactifs qui permettront d’optimiser la 
précipitation (Burns et al., 2003 ; Nelson et al., 2003 ; Celen et al., 2001, 2004 ; Bowers et 
Westerman, 2003). Des procédés d’aération séquentielle en « batch » moins poussés que le 
traitement biologique mis en place par Tilche et al. (2001), ont été également étudiés. Ils 
permettent de réduire la concentration en phosphore dissous de l’effluent soit en provoquant 
le stripping du CO2 et l’augmentation du pH associé (Luo et al., 2001 ; 2002 ; Yang et al., 
2004), soit en développant un réel métabolisme d’accumulation du phosphore renforcé par 
l’ajout d’acétate au milieu (Zhu et al., 2006). Aucun de ces procédés n’a dépassé le stade du 
pilote. Deux hypothèses peuvent expliquer cela :  
• Dans le cas du traitement par précipitation du phosphore, l’aération ne suffit pas à 
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augmenter suffisamment le pH pour précipiter tout le phosphore. Le pouvoir 
tampon très fort des lisiers impose l’utilisation de quantités importantes de réactifs. 
Le coût du traitement devient limitant. 
• Dans le cas du traitement biologique, en absence de séparation mécanique, la forte 
proportion de phosphore minéral particulaire, évoluant sous l’effet des 
modifications de pH induites par le traitement, a un effet antagoniste du traitement 
biologique et ne permet pas d’atteindre les performances épuratoires observées 
dans le traitement des eaux usées urbaines (Choi et al., 2006). 
 
Une approche originale visant à réduire le pouvoir tampon des lisiers à l’aide du 
traitement biologique avant une précipitation chimique par le calcium a été développée par 
Vanotti et al. (2003). Le pilote traite l’effluent d’une lagune anaérobie. Après une étape 
d’aération visant à réduire la charge carbonée suivie d’une décantation, une première étape de 
nitrification permet de réduire le pouvoir tampon de l’effluent liquide. Suit une étape de 
précipitation avec un lait de chaux qui a le double avantage d’augmenter le pH et d’apporter 
du calcium. Le produit obtenu additionné de polymère est filtré à travers des sacs dont la taille 
des mailles est inférieure à 200µm, permettant de déshydrater le produit et servant de 
contenant pour le transport (Szögi et al., 2006). Le système permet d’éliminer entre 52 et 
100% du phosphore du liquide entrant dans le système. Entre 88 et 100% de ce phosphore 
sont recyclés dans le précipité obtenu (Figure 11). 
Cependant, la très faible concentration en phosphore total du liquide entrant dans le 
système (63 mg.l-1) montre qu’une grande partie du phosphore (non quantifiée dans ces 
travaux) est restée stockée dans la lagune anaérobie dont seule la fraction liquide est prélevée. 
Aucune information n’est disponible sur l’utilisation des boues de la lagune. Le 









Figure 11 : Schéma du procédé de recyclage du phosphore de l’effluent du traitement 
biologique de surnageant d’une lagune de stockage de lisier de porc par précipitation à la 
chaux décrit par Vanotti et al. (2003) 
 
Un autre système combinant traitement biologique anaérobie, précipitation et biofiltre est 
proposé par Kalyuzhnyi et al. (2003) pour traiter le phosphore d’un lisier n’ayant pas subi de 
pré-traitement et qui, dans les conditions d’élevage de la Russie, a une concentration en 
phosphore total comprise entre 200 et 260 mg.l-1. La première étape est une filtration sur 
paille qui permet d’obtenir un produit compostant facilement et contenant 32% du phosphore 
initial des lisiers. Ce pré-traitement est suivi d’une digestion anaérobie qui élimine la 
pollution carbonée en produisant du méthane. Une partie du phosphore se trouve immobilisée 
sur les parois ou dans les boues du réacteur anaérobie entraînant une réduction de la 
concentration en phosphore dissous d’environ 40%. En sortie de réacteur anaérobie, une étape 
d’aération permet d’augmenter le pH du surnageant entraînant la précipitation du phosphore 
avec le calcium et le magnésium présent dans l’effluent sans ajout de réactif. L’azote est 
ensuite partiellement éliminé par un biofiltre fonctionnant en aération séquentielle (figure 12). 
Au final les concentrations en azote et en phosphore total de l’effluent sont réduites 
respectivement de 95 et 80%. Cependant, si l’on tient compte du bilan d’élimination du 
phosphore à chacune des étapes, environ 30% du phosphore initial est recyclé sous une forme 
réellement valorisable assimilable aux engrais chimiques phosphatés, 32% est recyclé avec le 
compost, 20% est dans l’effluent liquide et le reste, soit environ 20%, se trouve dans les boues 
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Figure 12 : Schéma de fonctionnement de l’installation de recyclage du phosphore par 
précipitation du phosphore après traitement anaérobie du lisier de porc (Kalyuzhnyi et al. , 
2003). 
2.2.4 Conclusions 
Différents procédés de traitement du phosphore efficaces et performants ont été 
développés pour le traitement des eaux usées domestiques et permettent de réduire la 
concentration en phosphore de l’effluent rejeté en dessous des seuils réglementaires en le 
concentrant dans les boues. Cependant, contrairement au traitement du phosphore des eaux 
usées domestiques, dans la plupart des régions d’élevage intensif, en Europe, l’objectif du 
traitement du phosphore n’est pas tant de réduire la concentration en phosphore de l’effluent 
liquide que d’extraire ce phosphore sous la forme d’un produit économiquement exportable 
en dehors des zones d’élevage intensif. L’objectif d’une réduction dans les mêmes proportions 
que l’azote (le plus souvent proche de 80%) est imposé par la réglementation pour que la 
fertilisation respecte les besoins des cultures. Les seuls systèmes permettant d’atteindre cet 
objectif, actuellement développés à grande échelle, sont la décantation centrifuge et la 
filtration sous vide telles qu’elles sont actuellement pratiquées en France. Bien que le produit 
soit utilisé comme engrais organique après une étape de séchage ou de compostage, la mise en 
œuvre de la séparation représente une opération coûteuse pour l’éleveur qui donne le produit 
au transformateur, sans compensation financière. De plus, la pérennité des débouchés du 
produit solide issu de cette filière n’est pas garantie. A l’instar de ce qui se pratique dans le 
traitement des eaux usées urbaines, la plupart des travaux existants sur le traitement du 
phosphore des lisiers se sont focalisés sur la réduction de la concentration dans l’effluent 
liquide. La figure 13 regroupe les données disponibles dans les différentes publications sur la 
répartition du phosphore dans les produits du traitement et leur devenir pour les systèmes 
fonctionnant à l’échelle pré-industrielle ou industrielle. Le devenir des produits solides et des 
boues est rarement abordé ou bien de façon hypothétique, comme substrat potentiel d’un 
procédé de production d’énergie ou produit exportable comme fertilisant organique, mais 
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aucune donnée technique ou économique ne permet d’étayer ces hypothèses. Pourtant, la 
gestion de ces produits demande une organisation logistique et engendre un coût de transport 
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Figure 13 : Répartition du phosphore entre les différents produits du traitement des lisiers de 




Les procédés qui permettent de recycler le phosphore sous une forme réellement 
valorisable (Suzuki et al., 2007 ; Vanotti et al., 2003 ; Kalyuzhnyi et al., 2003 ) opèrent par 
précipitation du phosphore dissous dans la phase liquide, suite à une étape de séparation 
solide/liquide. Leurs rendements sont limités par la faible proportion de phosphore dissous 
dans les lisiers. A notre connaissance, seuls deux auteurs ont envisagé la possibilité 
d’augmenter la proportion de phosphore dissous avant précipitation pour augmenter la part de 
phosphore recyclable sous forme d’engrais chimique. 
Greaves et al. (2001) ont tenté d’obtenir un surnageant enrichi en phosphore en utilisant le 
métabolisme de suraccumulation du phosphore traditionnellement utilisé pour la 
déphosphatation des eaux usées. Sans ajout d’acétate, la quantité de phosphore accumulée et 
relarguée à chaque cycle augmente au cours du temps. De plus, après plusieurs cycles 
d’accumulation, l’ajout d’acétate en phase anaérobie permet de relarguer le phosphore 
accumulé au cours des cycles précédents (figure 14). Cependant, les essais pour obtenir cet 
effet « pompe à phosphate » ont été menés en pilote de laboratoire sur du lisier dilué et n’ont 
apparemment pas été poursuivis. 
 
  
Figure 14 : Evolution de la concentration en ortho-P dissous pendant le traitement par aération 
séquentielle de lisier de porc dilué décrit comme « pompe à phosphate » par Greaves et al. 
(2001) 
 


















Relargage du phosphore en conditions anaérobies avec addition de 





















Weidelener et al.(2004) ont également étudié une possible dissolution du phosphore afin 
de recycler ce dernier sous forme de struvite à partir de boues de station dépuration d’eaux 
usées urbaines. Les réactifs acides qui agissent sur les formes minérales se sont révélés plus 
efficaces que les réactifs basiques agissant sur les formes organiques du phosphore. L’ajout 
d’acide sulfurique pour obtenir un pH de 2 pendant 24 heures permet de dissoudre 78 à 92 % 
du phosphore des boues provenant de stations pratiquant la déphosphatation par précipitation 
chimique tandis que 75% du phosphore des stations sans déphosphatation était dissous avec le 
même traitement. 
 
D’après l’ensemble de ces travaux, pour le traitement du phosphore des lisiers de porcs en 
zone d’excédent, la dissolution préalable du phosphore paraît indispensable pour séparer le 
phosphore des boues primaires ou secondaires et concentrer le phosphore dans un unique 
produit réellement valorisable, parce que transportable et utilisable comme engrais minéral. 
Cette étape mérite d’être étudiée plus en détail et, pour cela, une meilleure connaissance des 
mécanismes chimiques impliqués dans la dissolution est indispensable. 
 
2.3 La modélisation des processus 
L’étude bibliographique précédente sur les procédés de traitement du phosphore a montré 
que des processus biologiques et physico-chimiques étaient souvent à la base des systèmes 
développés. De plus, ces travaux ont également mis en évidence la complexité des processus 
et des interactions entre eux. Le développement et l’optimisation de procédés de recyclage 
nécessitera donc une bonne compréhension de l’ensemble de ces processus mais également 
des interactions entre ceux-ci. Dans ce cadre, la modélisation numérique des processus 
physico-chimiques et/ou biologiques peut s’avérer un outil intéressant. 
2.3.1 Modélisation géochimique 
Les lois de la chimie minérale sur lesquelles s’appuient les travaux de modélisation sont 
décrites au paragraphe 3.2 pour expliciter la démarche de modélisation retenue. Nous 
présentons ici, les travaux décrivant l’utilisation des modèles qui s’appuient sur ces lois, dans 
le cadre de l’étude de milieux aqueux complexes, eaux usées ou effluents d’élevages. 
Une approche de la composition de la fraction minérale particulaire des lisiers de porcs, 
par le calcul à partir de la composition élémentaire de la solution et de ses propriétés physico-
chimiques, a été proposée par Bril et Salomon (1990). Un programme de calcul des équilibres 
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chimiques en solution (CHARON) permet de résoudre les systèmes complexes d’équations 
décrivant les différents équilibres chimiques, de complexation ionique et avec certains 
composés organiques impliqués dans un système donné. Les équilibres pris en compte sont 
les équilibres acido-basiques, les réactions d’oxydo-réduction et de complexation ainsi que les 
équilibres de solubilité. La valeur du pH et les constantes d’équilibres, incluses dans une base 
de données associée au programme ou mesurées expérimentalement par les auteurs, sont 
utilisées pour calculer la spéciation des acides et des bases. De la même façon, le potentiel 
oxydo-réducteur de chacun des couples est utilisé pour répartir les composés entre leur forme 
réduite et celle oxydée. Les équilibres de complexation sont traités de façon similaire. Après 
cette première étape de spéciation, le produit d’activité ionique (IAP) est calculé pour chaque 
phase solide susceptible de se former dans le milieu étudié. L’indice de saturation est défini 
par la formule  
SI = log IAP/K 
où k est le produit de solubilité. 
Dans les milieux complexes, du fait de la présence de nombreux autres ions qui peuvent 
se substituer aux ions impliqués dans l’équilibre étudié et former des impuretés dans les 
cristaux en modifiant leur solubilité, on considère que la précipitation ou la dissolution 
interviennent lorsque SI>1 ou SI<-1, respectivement (Bril et Salomons, 1990 ; Güngor and 
Karthikeyan, 2005 ; Celen et al., 2004 ). Lorsque l’équilibre entre la phase liquide et la phase 
solide est atteint, l’indice de saturation est proche de 0. D’après les travaux de Bril et 
Salomons (1990) les phases minérales susceptibles de se trouver à l’équilibre dans les lisiers 
sont des carbonates de calcium (vaterite) plus solubles que la calcite, des phosphates de 
calcium, monetite (CaHPO4) et/ou Whitlockite (tricalciumphosphate) et de la struvite déjà 
identifiée par diffraction rayons X dans le lisier par Fordham et Schwertmann (1977). 
L’analyse élémentaire réalisée en microscopie électronique et diffraction des rayons X à la 
surface de quelques unes des particules isolées confirme la présence de struvite, dans laquelle 
quelques atomes de potassium se sont substitués à l’ammonium, et de carbonate de calcium. 
Plus récemment, une démarche de calcul similaire utilisant le programme Mineql+ a été 
réalisée par Güngor et Karthikeyan (2005) pour évaluer les risques de ruissellement du 
phosphore, à partir de la composition de la phase minérale particulaire d’un lisier de bovins 
laitiers ayant subi un traitement anaérobie. La démarche de calcul est la même et les phases 
décrites comme déterminant la solubilité du phosphore des effluents sont également la 
struvite, le phosphate β-tricalcique et le phosphate octocalcique. 
La modélisation géo-chimique s’est révélée un outil utile pour calculer la quantité de 
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réactifs nécessaire à précipiter le phosphore du surnageant d’une lagune anaérobie stockant du 
lisier de porc. Le principe de calcul était le même que celui présenté précédemment, mais 
dans ce dernier cas, le modèle Visual Minteq a été utilisé (Celen et al., 2007). Le modèle 
PHREEQC, développé par le bureau d’enquêtes géologiques des USA (USGS)  a également 
été utilisé pour étudier la précipitation de struvite ou de calcite à partir d’effluents 
domestiques (Song et al., 2006 ; Wang et al., 2006). 
Tous les programmes cités ci-dessus fonctionnent sur le même principe de résolution du 
système d’équations décrivant les équilibres chimiques. Ils proposent une quantification des 
différentes phases solides. Certains d’entre eux proposent également de tenir compte de la 
cinétique des réactions et les phénomènes d’adsorption de surface ou d’échanges d’ions 
particulièrement importants en présence de matière organique. Cependant, la matière 
organique est difficile à prendre en compte du fait de la diversité des molécules organiques. 
Des améliorations sont possibles mais une très bonne connaissance de la composition de la 
matière organique du milieu étudié et du rôle de chacune des fractions qui la compose est 
requise (Dudal et Gérard, 2004). Les aspects cinétiques sont également difficiles à intégrer 
parce que la formation des phases solides dépend fortement des impuretés minérales et 
organiques et les constantes doivent être recalculées pour chaque type de milieu. On prendra 
pour exemple les travaux récents de Ekama et al. (2006) qui ont intégré cet aspect dans la 
modélisation dynamique d’une étape d’aération de lisier de porc et d’effluent de traitement 
anaérobie d’eaux usées domestiques. Quatre types de constantes cinétiques ont été introduits 
dans le modèle. Les premières sont celles concernant les équilibres réversibles acido-basiques 
impliquant les carbonates, les phosphates, l’ammonium et les acides gras volatils. Elles ont 
des valeurs élevées qui permettent de rendre compte de la rapidité d’obtention de l’équilibre. 
L’évolution de la concentration en H+ et donc du pH au cours du temps sont déduites de ces 
équilibres. Les secondes concernent les réactions de précipitation des phases solides les plus 
probables (struvite, phosphate de calcium amorphe, newberyite, calcite et magnésite). On 
trouve enfin les constantes définissant les cinétiques de dissolution et de volatilisation du CO2 
et de volatilisation de l’ammoniac ainsi que celles concernant les réactions d’appariement 
d’ions. L’ensemble de ces constantes cinétiques est repris de travaux de calibration du modèle 
menés précédemment, par la même équipe, sur des surnageants de procédés de traitement 
anaérobie d’eaux usées domestiques  (Musvoto et al., 1997, 2000 a,b,c ; van Rensburg et al., 
2003 ; Wentzel et al., 2001). Lorsqu’elles sont appliquées à un nouvel effluent issu du 
traitement anaérobie d’eaux usées domestiques, quelques ajustements des constantes suffisent 
à faire coïncider points expérimentaux et valeurs calculées. En revanche, à l’issue de la série 
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d’expérimentations sur le lisier de porcs, des modifications majeures ont du être apportées. 
Les valeurs cinétiques décrivant les équilibres acido-basiques ont été conservées. Les 
cinétiques de dissolution du CO2 sont liées à la forme du réacteur, à l’agitation, à la 
température et aux caractéristiques de l’effluent. Elles sont recalculées à chaque essai. Les 
constantes cinétiques décrivant la vitesse de complexation ont été modifiées et fixées à 
107/jour  pour rendre compte du caractère instantané de la réaction, ce qui n’était pas le cas 
dans les travaux précédents. La constante cinétique de la struvite a été multipliée par un 
facteur 3 et la constante cinétique de précipitation du calcium phosphate amorphe a due 
également être modifiée pour faire coïncider les résultats du modèle et cette seconde série de 
résultats expérimentaux. Malgré ces changements, l’ajustement de la concentration en 
calcium dissout reste insatisfaisant. Au final, seules les constantes cinétiques de précipitation 
et de dissolution du CO2, en déterminant la formation plus ou moins rapide de l’une des 
phases impliquées, peuvent modifier les résultats obtenus par les modèles résolvant les 
systèmes d’équations à l’équilibre. En effet, les ions impliqués dans une phase se formant 
rapidement ne sont plus disponibles pour la formation d’autres phases pourtant plus probables 
sur le plan de la thermodynamique pure. Ces constantes cinétiques dépendent fortement des 
caractéristiques du milieu et des paramètres du procédé décrit. Elles doivent être recalculées 
pour chaque nouveau type d’effluent mais peuvent être utiles pour comparer l’effet de la 
modification des paramètres d’un procédé donné sur un effluent connu. 
Lorsqu’un processus biologique est en cours, la complexité du système augmente du fait 
des modifications des conditions physico-chimiques induites par la consommation ou le 
relargage des métabolites. Une bonne connaissance de l’influence des étapes du traitement 
biologique sur les paramètres physico-chimiques est alors nécessaire à la prédiction des 
évolutions de la composition de la fraction minérale pendant le traitement biologique. 
2.3.2 Modélisation des processus biologiques 
La plupart des procédés biologiques ayant été développée pour le traitement biologique du 
phosphore des eaux usées, les modèles associés correspondent à cette approche. Les plus 
répandus sont ceux développés par les groupes modélisation de l’IWA. Ils se sont greffés sur 
des modèles mécanistiques tels que le modèle ASM1 (Henze et al., 1987) qui synthétise les 
procédés de dégradation de l’azote et du carbone. La première prise en compte du 
métabolisme du phosphore dans le modèle ASM a abouti au modèle ASM2 publié par Henze 
et al. en 1995, puis au modèle ASM2d qui permet de prendre en compte la déphosphatation 
par la biomasse dénitrifiante. Cependant, les mécanismes physico-chimiques de dissolution et 
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de précipitation du phosphore sont décrits de façon très sommaire par une réaction d’équilibre 
mettant en jeu une seule phase solide. La phase par défaut est le phosphate ferrique permettant 
de simuler l’ajout de sels de fer lors d’une précipitation secondaire (Gujer et al., 2000). La 
simulation de la précipitation/dissolution prend en compte l’alcalinité du milieu. En revanche, 
le pH n’est pas pris en considération. De fait, le pH varie peu dans les systèmes de traitement 
en continu en réacteurs séparés comme la plupart des installations de traitement biologique 
des eaux usées domestiques. Les modèles spécifiques de simulation de la digestion anaérobie, 
du type ADM, prennent en compte une partie des processus physico-chimiques, notamment 
certains équilibres en phase liquide, association/dissociation ou acido-basique. Les transferts 
liquides/gaz sont partiellement pris en compte par la possibilité de dissoudre ou de volatiliser 
du dioxide de carbone. Les procédés de dégradation anaérobie se font à pH contrôlé. La 
quantité et le point d’ajout des acides ou des bases fortes sont déterminés en fonction de 
l’évolution des  caractéristiques physico-chimiques au cours du traitement, le pH est donc 
calculé par ces modèles. Cependant, ces outils sont spécifiques de la dégradation anaérobie en 
conditions contrôlées de pH et de température mise en œuvre pour la méthanisation et ne 
permettent pas de simuler l’alternance d’étape anaérobie et aérobie ou anoxie mise en oeuvre 
pour la nitrification/dénitrification associée à la déphosphatation biologique. De plus, à cause 
de leur complexité,  les équilibres de dissolution/précipitation mettant en jeu plus d’une phase 
solide doivent être ajoutés pour correspondre à chaque type d’effluent (IWA, 2002). Les 
modèles récemment développés pour simuler les procédés séquentiels en batch de type SBR 
arrivent à simuler la dégradation du carbone et la nitrification/dénitrification lors de 
l’alternance de phases anaérobies et aérobies, mais, du dire même de leurs auteurs, des 
travaux de recherche permettant une meilleure connaissance des mécanismes en cause lors de 
la déphosphatation biologique sont nécessaires pour simuler, de façon suffisamment précise, 
l’évolution de la concentration en phosphore dissous au cours du métabolisme  EBPR (Artan 




Les modèles géochimiques, basés sur la résolution de systèmes d’équations décrivant les 
équilibres chimiques, sont utilisés pour calculer la répartition des différents éléments entre les 
phases solides et liquides et la composition de la phase solide à partir de la concentration des 
formes minérales totales dans la solution étudiée. Dans des milieux complexes tels que les 
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effluents, la répartition globale liquide/solide peut être vérifiée expérimentalement. En 
revanche, seule une vérification qualitative de la composition de la phase solide est possible. 
Les travaux réalisés sur le lisier ou sur les effluents domestiques montrent, en première 
approche, une bonne adéquation entre les valeurs calculées et mesurées de la répartition 
solide/liquide et de la composition qualitative des phases solides observées. Les résultats 
peuvent être améliorés par la prise en compte des aspects cinétiques. Cependant, la 
complexité des effluents impose une nouvelle estimation de ces constantes pour chaque 
couple effluent/procédé. La prise en compte des aspects cinétiques peut cependant être utile 
dans le cadre de l’étude de l’influence de la modification d’un ou plusieurs paramètres d’un 
procédé de traitement sur l’évolution d’effluents de même type. La principale limite de 
l’utilisation de ces modèles est liée à la présence de matière organique et à l’approximation 
que constitue le fait de considérer un effluent,  au contact de l’air et sujet à des variations de 
températures ou à des transformations biologiques, comme étant à l’équilibre. Des outils de 
prédiction des transformations biologiques existent mais ils ne rendent compte que 
partiellement des évolutions physico-chimiques induites. Combiner les deux approches est 
nécessaire à la mise en œuvre d’un outil permettant de prendre en compte la complexité des 
mécanismes impliqués dans le traitement des effluents. Il faut au préalable améliorer la 
connaissance à la fois des processus biologiques et physico-chimiques et des caractéristiques 
des effluents. 
 
2.4 Conclusions générales de l’étude bibliographique  
La fraction minérale particulaire qui représente plus de 60 % du phosphore des lisiers est 
mal connue. La première étape de la mise au point d’un procédé de recyclage performant est 
la mise au point d’une méthode qui permet de différencier la fraction minérale et la fraction 
organique, de façon à anticiper les évolutions provoquées par les différentes étapes d’un 
procédé de recyclage. C’est l’objet des travaux présentés dans la première partie 
méthodologie de ce mémoire. Les données issues de ce fractionnement pourront être utilisées 
comme données d’entrée de la modélisation par les modèles géo-chimiques dans lesquels les 
formes minérales sont principalement impliquées. 
La très grande majorité des systèmes de traitement, existant pour traiter le phosphore des 
eaux usées ou des lisiers, a pour objectif de réduire au maximum la concentration en 
phosphore de l’effluent liquide en concentrant le phosphore dans les boues primaires ou 
secondaires. Dans le contexte du traitement des lisiers en zone de production intensive pour 
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conserver l’équilibre de la valeur fertilisante des boues dont l’azote a été éliminé, il est 
indispensable, au contraire, de séparer le phosphore des boues. Si les techniques actuelles de 
séparation mécanique poussée par décantation centrifuge ou par filtration sous vide avec ajout 
de polymères, permettent d’atteindre les objectifs réglementaires, l’obtention d’un produit 
directement substituable aux engrais phosphatés constitue une alternative pérenne pour 
recycler le phosphore des lisiers. Or, ce produit est le résultat de la précipitation du phosphore 
dissous avec ou sans ajout de réactif. Pour augmenter les rendements d’un tel procédé il faut 
donc augmenter la fraction de phosphore dissous et la séparer de la matière organique 
particulaire avant la précipitation. Le schéma de principe d’un procédé de recyclage qui 
répondrait à ces exigences est proposé sur la figure 15. La faisabilité d’un tel procédé va tout 
d’abord dépendre de la possibilité de dissoudre le phosphore (étape 1). Pour cela, trois pistes 
sont apparues, la première issue de travaux précédents menés sur la réduction des émissions 
d’ammoniaque, les deux autres au cours de l’étude bibliographique. Leur faisabilité sera 
évaluée au cours de notre travail : 
• Acidification des lisiers par modification de l’alimentation des animaux (Portejoie 
et al., 2004) 
• Utilisation du traitement biologique de l’azote par aération séquentielle tel qu’il est 
pratiqué aujourd’hui pour obtenir l’effet « pompe à phosphate » décrit par Greaves 
et al. (2001) 
• Acidification chimique des lisiers 
Devant l’importance des mécanismes physico-chimiques y compris pendant le traitement 
biologique, nous évaluerons, dans la seconde partie de cette étude, la possibilité d’employer 
les outils de calculs disponibles pour décrire la composition de la phase minérale solide des 
lisiers et son évolution sous l’influence de variations des paramètres physico-chimiques du 
phosphore et ce, malgré la forte présence de matière organique. Pour cette première approche 
nous nous sommes limités à l’étude des modèles décrivant les solutions à l’équilibre, sans 
intégrer directement l’évaluation des constantes cinétiques. En revanche, seules les phases 
susceptibles de réagir dans un pas de temps court correspondant à la vitesse d’évolution des 
différents paramètres ont été conservées. Le couplage permettant de prendre en compte 
l’influence des modifications physico-chimiques induites par les procédés biologiques sur la 










Figure 15 : Schéma de principe du procédé de recyclage du phosphore des lisiers de porcs 
envisagé à l’issue de l’analyse bibliographique. 1 : dissolution du phosphore minéral 
particulaire ; 2 : décantation, séparation surnageant enrichi et P particulaire résiduel et 
organique ; 3 : précipitation sous forme d’engrais phosphaté. 
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3 Matériel et méthodes 
L’étude bibliographique a montré que les formes du phosphore particulaire des 
lisiers étaient mal connues et que les méthodes de fractionnement utilisées pour évaluer 
le risque de ruissellement ou le pouvoir fertilisant n’étaient pas adaptées pour distinguer 
les formes minérales des formes organiques. Dans le cadre de nos travaux, cette 
distinction est pourtant essentielle afin de prévoir et/ou d’évaluer l’effet des différentes 
étapes mises en œuvre au cours d’un procédé de recyclage. De plus, la quantification 
spécifique des formes minérales particulaires et dissoutes permet de disposer de 
données précises nécessaires pour les travaux de modélisation des réactions chimiques. 
Un travail de mise au point méthodologiques a donc été effectué sur l’adaptation et la 
validation d’une méthode de fractionnement du phosphore inspirée des travaux de 
Appeldorn et al.(1992) sur les eaux usées domestiques. Cette étape de mise au point et 
de validation a fait l’objet d’une publication présentée dans la première partie de ce 
chapitre.  
D’autre part, les outils expérimentaux et la description des méthodes, concernant le 
dissolution du phosphore par modification de l’alimentation et par traitement 
biologique, sont décrits dans les publications respectives présentées dans la section 
résultats. 
Enfin, des travaux de simulation numérique ont été effectués et ont nécessité une 
adaptation des modèles existants, notamment au niveau de la base de données des 
composés. Les principes de base du modèle utilisé, les principales modifications du 
modèle et la démarche de modélisation sont donc présentés dans la seconde partie de ce 
chapitre. 
 
3.1 Caractérisation des formes du phosphore par 
fractionnement à l’acide perchlorique à froid 
La méthode de fractionnement utilisée par Appeldorn et al. (1992), développée pour 
l’étude du phosphore des boues issues du traitement des eaux usées, a été adaptée et 
simplifiée. La sélectivité de la méthode vis à vis des différentes formes organiques ou 
minérales du phosphore a été étudiée en ajoutant à du lisier des quantités connues de 
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phosphore sous l’une des formes susceptibles de se trouver dans le lisier,acide nucléique 
et phospholipides pour les formes organiques, polyphosphates, et enfin minéral sous 
forme de phosphate calcique. 
Sur un plan chimique, les polyphosphates sont une forme minérale de phosphore. 
Dans les eaux usées domestiques, ils peuvent notamment être apportés par les 
détergents. Cependant, dans les milieux biologiques ils sont issus du métabolisme des 
micro-organismes. C’est pourquoi nous les avons associés aux formes organiques. 
Le détail des résultats est décrit dans l’article ci-dessous. 
 
Figure 16 : Schéma de la méthode de fractionnement à l’acide perchlorique (PCA) à froid. 
TP : phosphore total ; DMP : phosphore minéral dissous ; DTP : phosphore total 
dissous ; PCATP : phosphore total extractible au PCA ; PCAMP phosphore minérale 
extractible au PCA ; RP : phosphore résiduel. 
Les fractions mesurées directement sont celles décrites sur la figure 16. Les 
fractions organiques sont obtenues par différence. Le tableau 4 montre la répartition des 
différentes formes ajoutées entre les différentes fractions. La méthode permet de doser 
sélectivement les formes organiques et les formes minérales. En revanche, une même 
forme de phosphore organique peut se répartir entre différentes fractions. Ainsi le 
phosphore apporté par les polyphosphates,  l’ADN ou les phospholipides se répartit 
entre les différentes fractions organiques (dissoutes, extractible au PCA ou résistantes) 
suivant la longueur le degré de polymérisation ou de dégradation des molécules. 
Mineralisation
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La spécificité de la méthode vis à vis des formes minérales permet d’obtenir les 
données nécessaires  pour utiliser les outils de modélisation des équilibres chimiques.  
 
Tableau 5 : Répartition des formes du phsophore dans les différentes fractions obtenues 
par la méthode à l’acide perclorique (PCA) à froid. TP : phosphore total ; DMP : 
phsophore minéral dissous ; DOP : phosphore organique dissous ; DTP : phsophore 
total dissous ; PCATP : phosphore total extractible au PCA ; PCAMP phsophore minérale 
extractible au PCA ; PCAOP : phosphore organique extractible au PCA ; RP : phosphore 
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Relevance of a perchloric acid extraction scheme to determine mineral 
and organic phosphorus in swine slurry 
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Abstract  
To increase the phosphorus recycling potential from swine slurry, mineral 
phosphorus products which could be used as fertilisers should be obtained and new 
processes have to be investigated. A routine method is needed to better evaluate the 
dissolved and solid mineral phosphorus in swine slurry. Cold perchloric acid extraction 
method previously developed for wastewater or sludge analysis was adapted. Ionic 
chromatography was used to measure orthophosphate in extracts. Only one extraction 
step was needed to distinguish between mineral and organic phosphorus in slurry. 
Reproducibility of the method was high (less than 5% of variation on the measured 
fractions). Selectivity was assessed by adding several organic and mineral phosphorus 
sources in the slurry. Cold perchloric extraction followed by ionic chromatography was 
very selective in quantifying both the mineral and organic forms of phosphorus in swine 
slurry. 
Keywords: swine slurry, phosphorus removal, PCA extraction, phosphate 
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Removing phosphorus (P) from manures and slurries in intensive animal operations is 
required to avoid excessive spreading on agricultural soils and resulting greater risk of  
P loss to surface waters (Coppenet et al., 1993; Leinweber et al., 1997; Sharpley and 
Moyer, 2000).  This can be performed by centrifugation discarding solid P with organic 
matter. Due to its high moisture content and subsequent high transportation cost, the use 
of the product from centrifugation is limited. An alternative way is to treat swine slurry 
in order to form mineral P compounds such as calcium phosphate or struvite that can be 
sold as P fertilizers in replacement of traditional chemical phosphate (Ghosh et al., 
1996; Greaves et al., 1999). Some successful attempts to recycle P as struvite from the 
liquid phase have been performed at a laboratory and pilot scales (Burns et al, 2003; 
Kim et al., 2004; Nelson et al., 2003; Suzuki et al., 2005). However, recycling potential 
should be increased by increasing P concentration in liquid, dissolving P from the solid 
phase which is about 80 % of the P in swine slurry (Barnett, 1994 ).To design a 
recycling process, it is important to know precisely how much P could react, the forms, 
amount of mineral, and organic P in solid. Mineral orthophosphate groups (under ionic 
species, mineral precipitated Ca-P, Mg-P), and organic P (polyphosphate, inositol 
phosphates, phospholipids, DNA) have been identified in swine slurry (He and 
Honeycutt, 2001; Leinweber et al., 1997).  Several schemes, more or less selective and 
complex, have also been proposed to analyse P speciation in soils (Tiessen et al, 1983), 
sediments (Goltermann, 2004) and other materials such as sludge produced by urban 
wastewater treatment plants (Appeldorn et al, 1992). The chemical extraction schemes 
proposed for livestock effluent analysis have been developed to assess P availability to 
plants, or risk of loss of P by runoff and leaching (Barnett, 1994; Dou et al., 2000; 
Gerritse and Zugec, 1977; Sharpley and Moyer, 2000). Moreover, excepted for the 
analysis of some specific organic forms by enzymatic method, the selectivity of the 
method is rarely tested and the terminology for forms of P is often confusing and 
depending on the extraction scheme used (Greaves, 1999; Haygarth and Sharpley, 
2000). Regarding the potential for producing a mineral P fertiliser from a given swine 
slurry, it is necessary to develop a simple procedure to distinguish mineral P 
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(orthophosphate and their ionic combinations) which could easily enter a predictable 
physico-chemical process, from organic P. 
 A possible approach to differentiate among mineral and organic forms of P was that 
developed by Appeldorn et al. (1992), following works of Mino et al. (1985) and De 
Hass (1991). This extraction scheme is based on a cold perchloric acid (PCA) extraction 
to dissolve mineral P whereas organic P is assumed to remain in the non-extracted 
fraction of slurry or to be extracted without hydrolysis.  
Our purpose was to assess the ability of a PCA extraction scheme to distinguish 
between mineral and organic P contents in swine slurry. Several synthetic P compounds, 
perfectly pure and identified were added to the slurry. The PCA extraction was 
performed and the distribution of the added P in each fraction, calculated by difference 
with the results of the same extraction on a control slurry. A mineral calcium phosphate, 
which has an extremely low solubility, a common polyphosphate, a calcium phytate, a 
DNA molecule and a phospholipid were tested. The variation of the P content in each 
extract was calculated for all P compounds.  
2. Material and method 
2.1 Swine slurry 
Three raw swine slurries were used, two of them (RS1and RS2) were obtained from 
the homogenization pit of the same commercial growing swine farm in Brittany (farm 
1) and the last one (RS3) sampled in a swine farm specialized in piglet production in 
Brittany (farm 2). Facilities are described in table 1. The swine slurry RS1 was used for 
polyphosphate and phytic acid addition, RS2 for phosphatidylcholine and DNA addition 
and RS3 for hydroxyapatite addition. All the slurries were sampled after 30 minutes of 
homogenization by the device in place for daily use. In farm 1, a 50 L effluent was 
obtained by mixing 10 samples collected with a bucket in the tank. In farm 2, the slurry 
was sampled by a valve located between the homogenization tank and the separation 
device. Samples were stored at 4°C during the different experimental periods but the 
extractions were performed after those samples have reached the room temperature.  
Table 1 :  Swine farms characteristics (places) 
 saws piglets finishing pigs 
Farm 1 356 1800 1592 
Farm 2 428 900 800 
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2.2 Fractionation method 
The cold perchloric acid extraction method used by Appeldorn et al. (1992) was 
adapted as described on figure1 and performed as below. About 50 g of slurry were 
centrifuged (18000G, 20 min, 20°C). Supernatant was filtered (0.45 µm) and used to 
measure dissolved mineral P as orthophosphate (DMP) by ionic chromatography 
(DIONEX, Sunnyvale, USA). Dissolved total P (DTP) was measured by automatic flow 
injection spectrophotometric method (880nm) (Lachat, Quickchem8000, WI, USA) 
after an acid- persulfate digestion followed by a coloring reaction with ammonium 
molybdate vanadium. Dissolved organic P (DOP) was calculated as the difference 
between total dissolved P and orthophosphate (DOP = DTP – DMP). Short chain 
polyphosphates, which are mineral P derived from a biological source, were included in 
the term DOP. 
The cold PCA extractions were performed directly on the raw slurry. Increasing 
amounts of PCA were used to determine the ratio PCA/slurry needed to dissolve or 
desorb the mineral phosphate without biomass lyses. Four ratio were tested, 0.5/1; 1/1; 
2/1 and 4/1. All the magnesium, 85% of P and 75 % of calcium were released with a 1/1 
ratio. The pH was 4.4. About 95% of phosphate and 90% of calcium were dissolved 
with the 2/1 ratio and the pH was 1.4. The 1.5/1 ratio was chosen to dissolve the mineral 
solids without excessive mineralization of the organic forms. With this ratio the pH was 
about 3. The 0.5 N PCA was added to slurry directly in a centrifuge bottle. Extraction 
was performed on a rotative stirrer (30 min, 4°C). Samples were centrifuged (18000G, 
10 min, 4°C) and filtered on a filter cloth (35 µm).Orthophosphate (PCAMP) was 
measured in filtrate by ionic chromatography. Total dissolved P in filtrate (PCATP) was 
measured as described for DTP. The measured fractions are described in figure 1.  
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Figure 1: Cold perchloric acid fractionation method. TP: total phosphorus, 
DMP: dissolved orthophosphate, DTP: total dissolved phosphorus, PCATP, total 
phosphorus in PCA extract, PCAMP: orthophosphate in PCA extracts, RP: 
residual phosphorus 
 
Others fractions were calculated from the experimental results as following: 
Sorbed mineral P (SMP) was calculated as the difference between orthophosphate in the 
PCA extract and dissolved orthophosphate (SMP = PCAMP- DMP). Organic extractible 
PCA (PCAOP) was calculated as the difference between total P in the PCA extract and 
the mineral forms. (PCAOP = PCATP – PCAMP). From this fraction, sorbed organic P 
(SOP) was calculated by the difference between PCAOP and DOP (SOP = PCAOP-
DOP). As for dissolved compounds, polyphosphate extracted by the cold PCA were 
included in the term SOP.The residual P (RP) fraction was measured as the total P in the 
solid pellet from the 35 µm filtration described above. It was measured after a persulfate 
and nitric/sulfuric acid digestion as described for DTP.  
About 100 g of slurry were calcinated at 550°C. Ashes were used to measure the 
total P (TP) content after an acid- persulfate digestion as described above. The ratio 
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2.3 Reproducibility and Selectivity test  
Both organic and mineral P compounds were added to evaluate the efficiency and 
the selectivity of the developed PCA extraction method. The amount of each product 
was calculated in order to add 400-500 mgP/kg. Additions were performed under 
continuous magnetic stirring, in a beaker containing 500 g of slurry. The following 
chemical were added before the extraction:  sodium polyphosphate (CAS: 68915-31-1; 
Riedel-de-Haen); hydroxylapatite (CAS: 1306-06-5; Fluka); phytic acid (CAS: 83-86-3; 
Fluka); deoxyribonucleic acid (CAS: 93384-16-8; Sigma) and L-α- phosphatidylcholine 
(CAS: 8002-43-5; Fluka), the main constituent of membrane cells phospholipids. 
Phosphatidylcholine is insoluble and it was previously suspended in water to allow 
micelles formation and homogeny dispersion in the beaker. For each addition trial, a 
control sample (slurry without addition) was tested. Three repetitions of each addition 
and two analyses of each samples were done, namely 6 values for each fraction. For 
each extraction, results between samples with added phosphorus and control were 
compared by comparing the means with the student test (P<0.05) performed on 
Statgraphics® software (Sigmaplus, Statgraphics; v 4.1, 1999).  
2.4 Phosphorus and cations analysis  
In most of the previous works about fractionation, orthophosphate were measured 
by colorimetry using acid reactant. Interferences due to hydrolysis of polymers by the 
reactants have been previously described. Moreover, these methods are highly sensitive 
to pH or ionic strength variations (De Haas et al., 1990). Hydrolysis during storage 
could also contribute to overestimate the orthophosphate concentration, particularly in 
natural samples in which enzyme degradation could occur (Denison et al, 1998). 
Hydrolysis of P compounds was also observed with 4°C storage and freezing (De Haas 
and Dubery, 1989). In order to avoid these problems, in this study,  ionic 
chromatography, which is very selective for orthophosphate, was used just after sample 
preparation when both orthophosphate and polymers could be present in the samples. 
Ionic chromatography could not be used for the digested samples because of the large 
amount of sulfate and nitrate ions from the acids used for the digestion. As there was 
only orthophosphate after the persulfate-acid digestion, the colorimetric method was 
used on mineralized samples. 
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3. Results and discussion 
3.1 Results on different swine slurries 
Complete fractionations were performed for RS1, RS2, and RS3 (Table 2). Total P 
in PCA extract was 83, 86 and 88% of total P in RS1, RS2 and RS3 respectively. The P 
extracted was mainly as mineral (PCAMP) in RS1 and RS2 (59 and 66% of total P 
respectively) but only 16% of the total P for RS3. The percentage of mineral P found for 
RS1 and RS2 was in agreement with previous studies (Barnett, 1994; Daumer et al., 
2004). Sharpley and Moyer (2000) found 91% of P as inorganic in swine slurry. From 
these authors, the inorganic P could be overestimated by P hydrolysis induced by the 
colorimetric method used. The low mineral P in RS3 could be due to the livestock 
activity (piglets and sows only).  
Table 2 : Distribution of phosphorus in raw slurry. Mean ± standard 
deviation.DMP : Dissolved mineral phosphorus ; DOP : dissolved organic 
phosphorus ; SMP : solid mineral phosphorus ; SOP : solid organic phosphorus ; 
RP : residual phosphorus ; TP : total phosphorus 
 Number of 
extractions 
DMP DOP SMP SOP RP TP Sum of 
fractions 
  mg.kg-1 
RS1 9 58±2 24±2 759±34 298±46 102±5 1376±42 1241±38 
RS2 15 74±3 99±8 802±16 201±20 64±3 1359±7 1240±29 
RS3 3 32±0,3 31±1 233±16 606±39 80±2 1028±5 982±28 
 
To validate the fractionation method, the ratio between the sum of P in fractions and 
the TP value was calculated for all extractions tests. This ratio was 90 ±1 %. The lack of 
P calculated from the sum of fraction could be due to the underestimation of the RP. It 
was difficult to recover the entire solid from the 35 µm cloth filter used after the PCA 
extraction. Before ionic chromatography, the samples from the 35 µm filtration were 
filtered on a 0.45 µm single use syringe filter. Particles between 35µm and 0.45 µm 
captured on this single use filter were not measured. A filtration on a filter that could be 
digested with the RP sample instead of the single use syringe filter should be better. 
However, the accuracy of the RP fraction measurement was only performed to establish 
the P balance of the extraction procedure and did not interfere with mineral P 
calculation. The experimentations were not resumed. 
The data from Table 2 were obtained from 9 extractions for RS1, 15 for RS2 and 3  
for RS3. The coefficient of variation, calculated as the ratio between standard deviation 
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and the average, was always less than 5% for the measured fraction. It was less than 
15% in the organic fractions which was calculated from up to 4 measured fractions 
showing the good reproducibility of the extraction method. 
3.2 Results on swine slurry amended with mineral compounds 
The calculated amount of P added, as hydroxyapatite, was only 126 ±29 mgP/kg 
against the 400-500 mgP/kg expected. Hydroxyapatite solubility is low. Lack of 
homogeneity and fast precipitation of the solid added in the beaker where mixing has 
been done could explain this result. 
However, as expected, P added as hydroxyapatite was recovered in the PCAMP 
fraction (+105 mgP/kg). The RP fraction was also increased (+33 mgP/kg). There was 
no more neither DMP nor DOP measured after hydroxyapatite addition (table 3). The P 
transfer from DOP and DMP to RP can be explained by the formation of complexes 
between the organic compounds from the DOP and the calcium released during the 
hydroxyapatite dissolution and by the sorption of the DMP on these complexes. 
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Table 3. Distribution of P added as hydroxyapatite, between the different fraction of the proposed extraction scheme. Mean ± 
standard deviation. DMP : Dissolved mineral phosphorus ; DOP : dissolved organic phosphorus ; PCAMP : PCA extractible 
mineral phosphorus ; PCAOP : PCA extractible organic phosphorus ; RP : residual phosphorus ; TP : total phosphorus. ns : non 
significant (P>0.05) 
P compound Treatment Liquid phase of slurry Liquid and solid phase of slurry Total 
  DMP DOP PCAMP PCAOP RP TP 
RS 32±1 31±1 265±16 636±40 80±2 981±28 
RS+ hydroxyapatite 0 64±3 370±13 626±10 113±2 1109±3 
Variation (mg P kg-1) -32 +33 +105 -10(ns) +33 +128 
 
hydroxyapatite 
Variation (% added P)  +83 - +26  
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Table 4. Distribution of P added as polyphosphate, sodium phytate, DNA, phospholipid, between the different fraction of the 
proposed extraction scheme.mean ± standard deviation. DMP : Dissolved mineral phosphorus ; DOP : dissolved organic 
phosphorus ; PCAMP : PCA extractible mineral phosphorus ; PCAOP : PCA extractible organic phosphorus ; RP : residual 
phosphorus ; TP : total phosphorus. ns : non significant (P>0.05) 
 
P compound Treatment Liquid phase of slurry Liquid and solid phase of slurry Total 
  DMP DOP PCAMP PCAOP RP TP 
RS 56±1 23±1 815±8 328±57 98±2 1241±66 
RS+ polyphosphate 51±1 26±4 651±7 941±9 208±5 1800±17 
Variation (mg P kg-1) -5 ns -164 +613 +110 +559 
 
Polyphosphates 
Variation (% added P)  - +110 +20  
RS 60±1 26±1 812±4 330±16 100±2 1243±13 
RS+ Na-phytate 34±1 47±3 651±11 933±24 174±2 1758±11 
Variation (mg P kg-1) -26 +21 -161 +603 +74 +516 
 
Na-phytate 
Variation (% added P)  - +117 +14  
RS 73±2 104±9 866±16 311±30 64±1 1241±1 
RS+ DNA 80±1 294±6 896±24 591±36 220±8 1707±4 
Variation (mg P kg-1) +7 +190 ns +280 +156 +466 
 
DNA 
Variation (% added P)   +66 +34  
RS 70±1 94±5 863±56 324±24 67±1 1255±10 
RS + Lipid-P 62±1 93±9 706±15 792±17 200±11 1699±4 
Variation (mg P kg-1) -8 ns -157 +468 +133 +444 
 
Lipid-P 
Variation (% added P)  - +105 +30  
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3.3 Results on swine slurry amended with organic P and polyphosphate. 
Orthophosphates measured by ionic chromatography after the cold PCA extraction are 
only from a mineral source precipitated and/or adsorbed. No organic P added was found in the 
mineral fractions (PCAMP and DMP) (Table 4). These results are in contradiction with 
hydrolysis of polyphosphate or other organic compounds by the PCA extraction previously 
described by De Haas (1991). Either hydrolysis did not occur or it was not complete. Ionic 
chromatography avoiding further acidic hydrolysis by reactants used for colorimetric dosage 
could explain the diverging results. Orthophosphates measured by ionic chromatography after 
the cold PCA extraction are only from a mineral source precipitated and/or adsorbed. 
 
The amount of P recovered in OPCAP and RP fractions was higher than P added (up to 
135%) showing a transfer from the mineral to the organic or residual fraction by PCA 
extraction. The MPCAP fraction was decreased by about 20% when polyphosphate, phytic 
acid or phosphatidylcholine were added. No decrease was observed with DNA addition. A 
part of mineral P dissolved by PCA extraction was probably adsorbed or included in 
complexes formed by the organic compounds or the polyphosphate added. In this case, PCA 
extraction could underestimate the mineral fraction. However, the amount of added P in the 
tests were strongly higher than the organic fraction in swine slurry and the P adsorbed when 
extractions are performed in swine slurry should not be significant. 
Phosphorus from polyphosphate was found mainly in the PCAOP fraction but 20% was 
found as residual phosphorus (RP). No increase was observed in the DOP. The chemical used 
was a mix of different length polyphosphates. These results are in accordance with Appeldorn 
(1992) and Mino et al (1985), which shown that short and medium chains polyphosphates 
were extracted by the cold perchloric acid method but longer ones were not. De Haas (1991) 
has shown that long chain polyphosphate could also be extracted and partially hydrolyzed by 
the cold perchloric acid extraction. However, as in this study, about 20% of polyphosphate 
was remained in the residual fraction after PCA extraction.  
Phytic acid is known to form insoluble salts with cations (Turner et al., 2000). In this 
study, the RP was corresponding to only 0.1 mmole of phytic acid i.e. about 4 mg/kg of 
calcium. However, nearly 200 mg.kg-1 of calcium were still dissolved after phytic acid 
addition. All the P from phytic acid was recovered in the PCAOP fraction. Most of the swine 
diets are containing phytase that is an enzyme increasing the digestibility of P from phytic 
acid (the main form of P in the vegetal of the diet), reducing the demand for a 
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complementation by mineral P. In this study, the slurries came from facilities adding phytase 
in swine diets. A possible remaining phytase activity in slurries can hydrolyze phytate. 
Chemical hydrolysis of phytic acid by the perchloric acid could also occur. Acidic hydrolysis 
of phytic acid is slow; however the optimum hydrolyzing pH is 4-5 (Anderson, 1980). No 
increase was observed in the DOP fraction, therefore, only incomplete hydrolysis of phytic 
acid occured during PCA extraction.  
In opposite to Appeldorn results (1992) where P from DNA was supposed to be in the 
residual fraction, in this study, 66% of the P from DNA added was found in PCAOP fraction 
(42% in DOP and 24%in SOP) and 33% in RP fraction. The amount of P from DNA 
recovered in DOP was lower than the 70% of the DNA-like P from swine slurry in water 
obtained by He and Honeycutt (2001). However, in this paper, extractions were performed 
using a large amount of water which could change the chemical and adsorption equilibrium. 
DNA P in the PCA extract was previously described by De Haas et al.(1990) which found free 
ARN and DNA in PCA extract on freeze-dried sludge samples.  
The distribution of P added in the different fractions shown that the organic P extracted by 
the PCA could be, not only the medium chain polyphosphate as described by Appeldorn 
(1992), but also organic compounds released by the cells (phospholipids and nucleic acids) or 
from the swine diets like phytic acid. 
 
4. Conclusion 
The results of this study have shown that the one step cold PCA extraction followed by P 
analysis by ionic chromatography is a selective method to quantify dissolved and solid 
mineral and organic P in slurry.  Hydrolysis of organic compounds during the 
extraction/analysis step previously described by several authors was avoided by using ionic 
chromatography and shortening the storage. The quantification of the mineral P obtained will 
be useful to predict the P dissolution in a chemical process. As well as the polyphosphate, of 
which the extraction has been previously described, a part of nucleic acid, membrane cell 
phospholipid and phytic acid were also extracted by the cold PCA but measured only after 
mineralization of the extracts. These compounds can interfere with the chemical mechanisms 
and their quantification can be useful to understand the interactions between organic and 
mineral forms during the chemical process. The cold PCA extraction method could be used as 
a simple technique to assess the P recycling potential in swine slurry. 
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L’étude bibliographique a montré qu’il n’était pas possible de quantifier 
expérimentalement les différentes phases minérales formées dans une matrice complexe. Par 
contre, les modèles simulant les équilibres chimiques à partir de la concentration des 
différentes espèces et les paramètres physico-chimiques du milieu peuvent permettre 
d’approcher cette composition par calcul numérique. Dans ce cadre, nous avons décidé 
d’utiliser la simulation numérique géochimique (simulation des équilibres physico-chimiques) 
et pour cela, choisi le logiciel PHREEQCI. Cet outil a été développé par l’USGS. Ce modèle 
permet de prendre en compte les équilibres dans des solutions de force ionique élevée et 
d’intégrer si besoin des paramètres cinétiques et des mécanismes d’adsorption. Il est couplé 
avec plusieurs bases de données sur les différents équilibres, dont la base Minteq est l’une des 
plus complètes, notamment concernant les équilibres mettant en jeu des composés organiques 
tels les acides gras volatils. Le code de ce logiciel est ouvert, ce qui permet des adaptations 
éventuelles. 
3.2.1 Principes de base de la modélisation 
3.2.1.1 Conservation de la matière 
Le principe de conservation de la matière constitue le principe de base de la modélisation 
géochimique. Ce principe indique que dans un système fermé, la quantité totale d’un élément 
est invariante et égale à la somme de toutes les espèces le contenant. Par extension, pour 
pouvoir s’appliquer à la spéciation chimique dans un milieu tel que le lisier, le système inclut 
la phase liquide, les solides et la phase gazeuse y compris les échanges avec l’atmosphère. 
3.2.1.2 Loi d’action de masse 
Les réactions chimiques ayant lieu en solution peuvent être transcrites sous forme de loi 
d’action de masse appelée aussi loi des équilibres. Elle relie l’activité des différentes formes 
des éléments présents à une constante d’équilibre telle que, à l’équilibre, le produit des 
activités est égal à cette constante. Par exemple pour la réaction : 
Ca2+ + SO42-  CaSO4° 
la loi d’action de masse s’écrit  
K =a[CaSO4°]/a[Ca2+]a[SO42-] 
Matériel et Méthodes 
 65 










Ou Kj est la constante d’équilibre dépendante de la température, [ci], l’activité de l’espèce 
ci, α ji, le coefficient stœchiométrique de l’espèce ci et Nes le nombre d’espèces intervenant 
dans la réaction. Le coefficient ci peut être positif ou négatif. Par convention dans PHREEQC, 
les termes à droite de la réaction d’association sont affectés d’un coefficient négatif et ceux à 
gauche d’un coefficient positif. 
L’activité d’un ion dissous reflète la probabilité que l’ion subisse une réaction chimique. 
Dans l’eau pure, les ions sont entourés de molécules d’eau. En présence d’autres solutés, à 
cause de l’effet de compétition, la disponibilité de l’ion pour la réaction chimique diminue. 
L’activité de l’ion approche la concentration molaire lorsque cette compétition est 
négligeable. Dans une solution naturelle, il est donc nécessaire d’introduire des corrections 
pour convertir les concentrations en activités. Cette correction dépend de la force ionique et 
sera d’autant plus importante que la masse de soluté augmente. Elle se fait en introduisant un 
coefficient d’activité γ i . 
[Ci] = γ i(Ci) (2) 
Avec [Ci] : activité de l’espèce Ci ; γ i : le coefficient d’activité dans la solution aqueuse 
de force ionique donnée et (Ci) la molalité de l’espèce Ci. 
Le coefficient d’activité varie de 0 à 1. Dans le cas d’une solution très diluée, il est égal à 
1. De nombreuses formules ont été proposées pour calculer le coefficient d’activité. La plus 








−=γ  (3) 
Où zi est la charge ionique de l’espèce i , A une constante dépendant seulement de la 
température et µ la force ionique. 
Sauf indication contraire le coefficient d’activité des espèces non chargées est de 1. 
Théoriquement, en écrivant la loi d’action de masse pour chacune des espèces chimiques 
on obtient un système d’équations algébriques non linéaires permettant de calculer leur 
concentration et leur activité. Dans ce cas, le nombre d’inconnues est égal au nombre 
d’espèces présentes. Cependant, il est possible de réduire le nombre d’inconnues en exprimant 
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chaque réaction d’équilibre en fonction d’espèces majeures appelées « master-species » dans 
PHREEQC. Une espèce majeure doit être définie pour chaque élément ou pour chaque niveau 
de valence de l’élément. Ceci permet de réduire le nombre d’inconnues au nombre d’espèces 
majeures présentes dans le système à modéliser, ce qui facilite le calcul et augmente sa 
fiabilité. Les autres espèces sont exprimées par une combinaison linéaire des espèces 
majeures, des ions H+ et e- . La répartition de l’élément entre les différentes espèces est 
déduite de la concentration des espèces majeures pour satisfaire la loi de conservation de la 
matière et l’électroneutralité de la solution. Les éléments chimiques ne sont pas 
nécessairement choisis comme espèces majeures pour établir les équations de conservation de 
la matière.  
3.2.1.3 Equilibres hétérogènes 
Les équilibres entre la phase gazeuse et la phase liquide sont décrits par des équations 
d’action de masse décrivant les équilibres hétérogènes de dissolution (gaz à gauche) en 
fonction des espèces majeures définies dans la base des espèces en solution aqueuse et une 
équation pour la pression totale lorsque la pression de la phase gazeuse est fixe. L’équation 
décrivant l’équilibre et la constante de Henry qui détermine la répartition d’un gaz entre la 
phase gazeuse et la phase liquide sont entrées dans la base de données. 
De la même façon, les équilibres entre les phases solides et la phase liquide sont décrits 
par des équations d’équilibres hétérogènes faisant intervenir les espèces majeures définies 
dans la base de données. L’équilibre de dissolution est la forme retenue par PHREEQCI, c’est 
à dire que la phase solide est à gauche de la réaction d’équilibre. L’activité d’une phase pure 
solide est égale à 1. Le produit de solubilité caractérisant l’équilibre de dissolution est entré 
dans la base de données. Le produit de solubilité est défini comme le produit des activités à 









Où cm,p est le coefficient stoichiométrique de l’espèce principale dans la réaction de 
dissolution. La valeur de cm,p peut être négative ou positive. Dans le cas des réactions de 
dissolution, pour PHREEQCI, les termes à gauche de l’équation sont affectés d’un coefficient 
négatif et les termes à droite d’un coefficient positif. 
L’indice de saturation pour une phase donnée est défini par  
SI = log IAP/Kp. 
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IAP est le produit d’activité ionique . Si SI <0, la solution est dite en sous-saturation pour 
la phase considérée ; elle est à l’équilibre si SI=0 et sursaturée si SI>0. 
3.2.1.4 Ajustement 
Dans les milieux géochimiques naturels, pour lesquels les modèles ont été développés, les 
temps de séjour sont généralement supérieurs au temps de réactions. Dans ce cas, l’hypothèse 
selon laquelle on a un équilibre thermodynamique local est largement utilisée et les aspects 
cinétiques sont ainsi négligés. La prise en compte de la cinétique des réactions est prévue dans 
PHREEQCI mais la bibliographie a montré que les paramètres cinétiques sont mal connus et 
difficilement extrapolables (cf § 2.2.1). Le calage des paramètres cinétiques demande de 
nombreuses expérimentations, ce qui réduirait l’intérêt de la modélisation dans notre cas. En 
effet, cet outil doit permettre au contraire de simuler les évolutions liées aux modifications du 
milieu provoquées par le stockage ou le traitement et d’approcher les conditions optimales de 
fonctionnement du procédé de traitement, en s’affranchissant au moins partiellement des 
étapes expérimentales. 
Ainsi, au cours de cette première approche qui a consisté à évaluer la pertinence de 
l’utilisation des modèles géochimiques pour décrire les phases minérales solides du lisier et 
leur évolution sous l’effet de modifications induites par le stockage, le traitement ou l’ajout de 
réactifs, nous avons négligé les aspects cinétiques. Pour les équilibres hétérogènes avec les 
phases solides, seules les phases susceptibles de se former dans un intervalle de temps 
compatible avec les durées de stockage ou de traitement ont donc été conservées. 
La méthode utilisée pour la résolution du système d’équations définies précédemment est, 
soit la minimisation de l’énergie libre de Gibbs du système, soit l’utilisation des constantes 
thermodynamiques des réactions considérées. C’est cette dernière méthode qui est utilisée 
dans la plupart des modèles géochimiques dont PHREEQCI. Le détail de toutes les équations 
impliquées et la méthode mathématique de résolution du système (²Newton- Raphson) sont 
décrites en détail dans le guide de l’usager de PHREEQC (Parkhust et Appelo, 1999).  
Une grande partie des constantes sont connues et figurent dans la base de données Minteq. 
Les équilibres de dissolution  de certaines phases solides identifiées dans le lisier ou dans les 
produits du traitement ne figurent pas dans la base. Ils ont été ajoutés d’après les données 
issues de la littérature. C’est le cas notamment de la struvite, décrite comme la principale 
phase minérale solide sous laquelle se trouve le phosphore dans les lisiers dont l’équilibre de 
dissolution est le suivant : 
MgNH4PO4  Mg2+ + NH4 + + PO43- + 6H2O 
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Les valeurs du produit de solubilité (Ksp) de cette phase varient de 3.9.10-10 à 4.37.10-14 
en fonction des auteurs (Rahaman et al., 2006). Nous avons retenu celle de Abbona et 
al.(1982) (pKsp = -12.72 avec pKsp = log Ksp) qui s’est révélée convenir le mieux lors 
d’essais préliminaires dans le contexte du traitement des lisiers de porcs.  
Le tableau 6 présente les phases ajoutées à la base de données Minteq pour les simulations 
numériques réalisées dans le cadre de ce travail. 
Tableau 6 : Modifications apportées à la base de données  Minteq. a) Abbona et al., 1982 ; b) 
NIST, 2001 ; c) Van Gerven, 2005. 
Phase Equation de l’équilibre pKsp 
Struvite MgNH4PO4:6H2O = 6H2O + Mg2+ + NH4+ + PO43- -12.72a 
Brushite CaHPO4:2H2O = Ca+2 + 2H2O + HPO42- -6.73b 
Carbonate de calcium hydraté CaCO3:H2O = Ca2+ + CO32- + H2O -7.14c 
 
3.2.2 Détermination de la fraction minérale des lisiers 
La démarche retenue pour la modélisation est inspirée de celle développée par Bril et 
Salomons (1990). La simulation a été divisée en 2 étapes. Pour la première étape, le pH, le 
potentiel d’oxydo-réduction, les différentes concentrations ioniques dissoutes de tous les ions 
majoritaires et des métaux, sont mesurés expérimentalement sur le surnageant de 
centrifugation de chacun des échantillons à étudier. Ces valeurs sont entrées dans le logiciel 
PHREEQCI pour effectuer un calcul de la répartition de chacun des éléments entre les 
différentes espèces (spéciation) et calculer l’indice de saturation des phases présentes dans la 
base de données modifiée comme décrit précédemment. En faisant l’hypothèse que le lisier 
est une solution aqueuse en équilibre avec une ou plusieurs phases solides, l’indice de 
saturation de ces phases solides doit être égal ou proche de zéro. 
Pour tenir compte de l’erreur expérimentale et des possibles modifications du produit de 
solubilité lié à la complexité du milieu, nous avons retenu comme pouvant être présentes à 
l’état solide les phases dont l’indice de saturation était compris entre -1 et 1. 
Dans une seconde étape, les concentrations en formes minérales totales (dissoutes et 
solides) mesurées expérimentalement par l’extraction au PCA, le pH et le potentiel oxydo-
réducteur des lisiers sont entrés dans le modèle. L’indice de saturation des phases retenues à 
l’issue de l’étape 1 était alors fixé à la valeur zéro. Le modèle est alors capable de déterminer 
la spéciation de chaque élément en phase aqueuse et la quantité de chacun des solides 
composant la phase minérale. 
Les résultats de la modélisation concernant la répartition solide/liquide de chacun des 
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éléments majeurs, le pH et le potentiel oxydo-réducteur peuvent alors être comparés aux 
valeurs expérimentales. 
3.2.3 Simulation de l’acidification et de la précipitation 
La simulation d’un procédé de recyclage, au cours duquel se succèdent une étape 
d’acidification et une étape de précipitation, est réalisée grâce à la possibilité de simuler un 
mélange de plusieurs solutions. 
Pour simuler l’acidification, les concentrations en éléments dissous, le pH et le potentiel 
oxydo-réducteur du lisier ainsi que les caractéristiques des fractions solides obtenues 
préalablement par modélisation, sont entrés dans le modèle. On simule ensuite l’addition 
d’acide en ajoutant au mélange le nombre de moles d’acide effectivement ajouté. Il est alors 
possible de comparer les données de pH et les concentrations obtenues expérimentalement et 
numériquement. 
Pour simuler la précipitation, les données d’entrée sont le pH et les concentrations 
mesurées expérimentalement sur les surnageants des lisiers acidifiés et décantés. On simule 
ensuite l’ajout de réactifs. Lorsqu’il s’agit de réactifs solides, l’équilibre de dissolution du 




Au cours de cette étude dont l’objectif est de développer un procédé de recyclage du 
phosphore des lisiers basé sur la précipitation du phosphore minéral préalablement dissous, il 
a tout d’abord été nécessaire de caractériser les différents lisiers issus des élevages de porcs. 
Cette caractérisation a été effectuée à l’aide de la méthode de fractionnement mise au point et 
les résultats sont présentés dans la première partie de ce chapitre. Par la suite, différentes 
pratiques d’élevage et de traitement permettant, a priori, d’optimiser les formes du phosphore 
vis à vis de notre procédé de recyclage, notamment d’augmenter la fraction soluble, ont été 
étudiées et sont présentées. Il s’agit de la modification de l’alimentation des animaux et du 
traitement biologique. Enfin, le couplage de travaux expérimentaux et de simulations 
numériques a permis d’étudier et de caractériser plus précisément, d’une part, les formes 
solides minérales mises en jeu et d’autre part, les processus chimiques de dissolution et de 
précipitation du phosphore. 
 
4.1 Caractérisation du phosphore des lisiers 
L’analyse bibliographique a montré que les principaux facteurs de variations de la 
composition phosphorée des lisiers étaient le stade physiologique des animaux présents sur 
l’exploitation, l’ajout de phytase dans les régimes alimentaires, la conduite des bâtiments 
d’élevage (notamment la gestion de l’eau utilisée pour l’alimentation et les lavages) et, enfin, 
le type de séparation mécanique utilisée comme traitement primaire. L’objectif de cette 
première partie est donc de faire le point sur les formes du phosphore dans les différents 
lisiers représentatifs des différentes options de la filière de production porcine intensive 
présentes en Bretagne. 
Pour cela, le lisier de 4 exploitations commerciales utilisant ou non des phytases dans les 
régimes et équipées de différents systèmes de séparation du lisier (vis compacteuse et 
décanteur centrifuge) a été analysé. Au cours de ces expérimentations, la variabilité de la 
composition des lisiers au cours du temps a également été évaluée. 
L’article présenté par la suite et publié dans la revue « Transactions of the ASAE » décrit 




En résumé, il apparaît que les concentrations observées sur le lisier diffèrent 
significativement d’une exploitation à l’autre. En revanche, rapportées à la teneur en matière 
sèche, elles varient peu (-12% en moyenne, en présence de phytase). Les variations observées 
entre les prélèvements réalisés à différentes périodes sur la même exploitation sont 
supérieures aux différences entre les exploitations. 
La grande majorité du phosphore (70-85%) est sous forme minérale solide associée au 
calcium et au magnésium. Moins de 10% du phosphore est sous forme dissoute et le reste (5-
20%) se répartit entre les formes organiques ou d’origine organique extractibles au PCA 
(phospholipides, polyphosphates à chaines longues, acides nucléiques et acide phytique), que 
l’on retrouve dans la fraction extraite au PCA après minéralisation ou dans la fraction dite 
« résistante » extractible seulement par une hydrolyse acide poussée (pH<1) (cf. chapitre 3.1). 
La séparation par vis compacteuse réduit la teneur totale en phosphore de 10 à 20% mais ne 
modifie pas de façon significative la répartition entre les différentes formes. En revanche, la 
séparation par décanteur centrifuge élimine entre 60 et 80% du phosphore initial, 
principalement le phosphore minéral solide. La proportion de phosphore éliminée par 
décanteur centrifuge étant supérieure à la fraction de matière sèche éliminée, on peut en 
déduire que le phosphore des lisiers est présent sous forme de petites particules denses 
(sensibles à cette technique de séparation) et concentrées en phosphore. 
 
En conclusion, il apparaît que le recyclage d’une proportion importante du phosphore 
initial, sous la forme d’un produit substituable aux engrais chimiques, ne peut être obtenu que 
si le phosphore reste dans la phase liquide de l’étape de séparation généralement présente au 
début de la filière de traitement biologique mise en place pour le traitement de l’azote. Le 
lisier doit donc intégrer le procédé de recyclage sans avoir subi de séparation ou après une 
séparation par vis compacteuse ou tamis, permettant de conserver les petites particules riches 
en phosphore. 
Dans le cas d’un lisier ayant subi une étape de centrifugation, la proportion de phosphore 
exportée avec le refus de séparation suffit en général pour atteindre les objectifs 
réglementaires. L’épuration finale du phosphore de la phase liquide n’est envisagée que dans 
la situation de contraintes très fortes pour l’épandage du surnageant ou des boues de 
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ABSTRACT. In some intensive animal production areas, the accumulation of nutrient 
surpluses (N, P, etc.) from livestock effluents has led to severe pollution problems (water, air, 
soil). The control of this potential pollutant load requires the development of processing 
methods to remove the excess nutrients. In France, biological treatment based on aeration 
(nitrification/denitrification) is the most widespread technology on farms. This treatment must 
now be adapted to include phosphorus removal as well as nitrogen removal. For this purpose, 
the characteristics of pig slurry from different farms (with or without phytase in pig diets) 
were studied through phosphorus, magnesium, and calcium fractionation including ortho-P, 
organic dissolved P, precipitated P, biomass P, and residual P. Moreover, the influence of 
mechanical separation (press auger and centrifugation) was studied. In raw slurry, 4% to 
10% of phosphorus was soluble, 60% to 85% was precipitated, and 3% to 20% was 
phosphorus linked to the biomass. The total phosphorus concentration decreased slightly 
when diets with phytase were used (12%). Without phytase, around 20% of total phosphorus 
was "residual" (i.e., in a very insoluble form, probably as calcium phytate). Up to 50% of this 
form remained after the separation step. No residual phosphorus was found with phytase in 
the diet. Both separators studied (press auger and centrifugation) did not affect the 
concentration of soluble compounds in the separated slurry. When the TSS concentration in 
the raw slurry was high (>3.5%), the abatement of the TSS concentration was similar with 
centrifugation or press auger. In contrast, centrifugation and press auger decreased the total 
phosphorus concentration in the effluent by up to 50% and 15%, respectively. Most of the 
phosphorus removed by centrifugation is precipitated phosphorus. The difference between the 
amount and the quality of the phosphorus present in the effluents for each type separator 
should be considered in proposing a relevant dephosphorization strategy for pig slurry. 





In intensive animal production areas, nitrogen and phosphorus brought to the soil by the 
spreading of livestock wastes are higher than crop requirements. Leaching of nitrogen (as 
nitrate) in excess leads to nitrate in drinkable water resources. Phosphorus is fixed by the soil, 
but rainfall runoff and erosion lead to soil particles in surface water. After solubilization of 
phosphorus in water, eutrophication can occur. Nitrogen is the major concern with regard to 
European regulation. In sensitive areas, if nitrogen imported by feedstuff is more than 170 kg 
ha-1 year-1, then animal farmers have to reduce N and P importation by modifying their 
feeding practices, and if this is not sufficient, they have to treat the slurry. Until now, in 
France, sludge was still spread on a nitrogen basis after treatment for nitrogen removal. To 
avoid phosphorus accumulation in the soil, phosphorus is now also considered and must be 
removed from the slurry when nitrogen is removed. The aim is to keep the N:P ratio in the 
treatment products that are spread in the sensitive area the same as in the raw slurry (N:P = 4 
to 5). In order to comply with the law, several approaches have been developed. For example, 
the use of microbial phytase in the diet improves the digestion of P-phytate, which is the main 
phosphorus form in grain diets, and allows the minimization of mineral-P supplementation. P 
excretion is reduced by 20% to 55% depending on the growth phase (Roberson, 1999; 
Jongbloed et al., 2000; Grandhi, 2001). 
In France, to avoid nitrate contamination in groundwater, biological treatment of pig 
slurry by intermittent aeration (nitrification/denitrification) has been developed, with about 
300 treatment units installed on pig farms. Mechanical separation by press auger ahead of the 
biological reactor is most prevalent. This method allows 15% to 25% removal of total 
phosphorus in the solid phase (Burns and Moody, 2001; Daumer et al., 2001). Mechanical 
separation by centrifugation is the common technology used when more phosphorus removal 
is needed. It is often combined with biological treatment for both phosphorus and nitrogen 
removal. The solid product of this separation step contains 50% to 80% of the initial 
phosphorus of the pig slurry. Even after composting, this product is still a good organic 
fertilizer with a high phosphorus content. However, copper and zinc, added in excess in pig 
diet and excreted in slurry, are also linked to the solids removed by centrifugation. Therefore, 
the agronomic value of the solid from the centrifugation step is compromised due to its high 
heavy metal content (copper and zinc) (Béline et al., 2003b). 
To comply with regulation of heavy metals, treatment options have to be improved to 
remove and recycle phosphorus in a sustainable manner, apart from sludge and solids 
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containing heavy metals. After solubilization and solid/liquid separation, precipitation of 
phosphorus in a side-stream process could be an alternative way to recycle phosphorus for an 
agronomic or industrial use (Greaves et al., 2001). The first step in developing a new strategy 
for phosphorus recycling is to characterize the different forms of phosphorus in the influent to 
be treated. Many different methods have been used to determine forms of phosphorus in pig 
slurry (Greaves et al., 1999). Most of them have been developed to evaluate the agronomic 
value of slurry or to study the phosphorus runoff. It is difficult to compare precisely the 
results of these studies, but it is assumed that 10% to 20% of the phosphorus is dissolved, 
50% to 80% is labile, and 2% to 10% is linked to the biomass (Gerritse and Zugec, 1977; 
Leinweber et al., 1997; Dou et al., 2000; Sharpley and Moyer, 2000). Other methods have 
been developed to study the biological or chemical removal of phosphorus in wastewater 
treatment plants. The cold perchloric acid method developed by Appeldoorn et al. (1992) 
allows researchers to determine very reactive soluble forms, mineral forms that could react 
with little changes in physico-chemical conditions, phospholipids that could be degraded 
before undergoing a transformation process, and residual forms that are very difficult to 
hydrolyze. After an adaptation of the fractionation methods to phosphorus fractionation in 
slurry, the objectives of this work were: (1) to characterize forms of phosphorus in different 
slurries that are representative of intensive pig feeding practices (with or without phytase), (2) 
to evaluate the effect of the preliminary solid/liquid separation step on distribution of the 
different forms of phosphorus, and (3) to discuss the ability of the different effluents to enter a 
biological or a physico-chemical dephosphorization process. 
Material and Methods 
SLURRY 
Raw and separated slurries were sampled in four different farm-scale treatment plants in 
Brittany (northwestern France). Characteristics of the plants are depicted in table 1 and figure 
1. 





Pigs Diet Separation Equipment 
F1 392 1800 1592 Commercial with phytase Centrifugation (max. rated flow = 6m3 h-1) 
F2 420 1226 2230 Commercial with phytase Press auger (0.5 mm grid + decantation and settling 
sludge recirculation, hrt = 5 days) 
F3 420 1440 2960 Homegrown without phytase Centrifugation (rated flow = 16 m3 h-1) 








Centrifugator (F1 and F3) :1:raw 
slurry feed; 2:bowl; 3:screw; 4:ejected 
solid; 5:liquid outlet
Press-auger (F4): 1:raw slurry feed; 
2:screen; 3:regulator; 4:ejected solid; 






Press-auger + decantation (F2): 
A:raw slurry feed; B:press-auger; 






Figure 1. Separation devices. 
For each experiment, samples of raw slurry (RS) were collected in the reception pit, after 
30 min of mixing, between February and April. Two samples of separated slurry (SS) were 
sampled as output from the mechanical separation equipment in a 1 m3 pit on the same day as 
raw slurry. The representativeness of the samples of separated slurry has been tested: five 
samples collected on the same day every 30 min were analyzed for total P (five analyses). 
There was no significant difference between the five series (P < 0.05). Therefore, we consider 
that the sampling method is representative of the slurry of the day. The fractionation method 
with perchloric acid (PCA), described by Appeldoorn (1992) for wastewater sludge, was 





10 ml cold PCA, 
0,5N, 20 min
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Figure 2. Fractionation method: T-P = total phosphorus, D-PO4 = dissolved ortho-phosphate, TD-P = total dissolved phosphorus, D-
OP = dissolved organic-phosphate (TD-P - D-PO4), TP-PCA = total phosphorus from the PCA extract, P-PCA = specifically PCA 
extractible total phosphorus (TP-PCA - TD-P), DPO4-PCA = dissolved ortho-phosphate in PCA extract, OP-PCA = organic 
phosphate from PCA fraction (P-PCA - PP), P-P = precipitated phosphorus (DPO4-PCA - D-PO4), Bio-P = biomass phosphorus, and 
R-P = residual phosphorus. 
LABORATORY ANALYSES 
For total solids (TS) determination, around 100 g (M1) of slurry were dried 48 h at 105°C 
and weighed (M2): TS = M2/M1 (g kg-1). After weighing, the dry matter was calcinated 5 h in 
an oven at 550°C and weighed again (M3). The total volatile solids (VS) is calculated as (M2 
- M3)/M1 (g kg-1). For total suspended solids (TSS) determination, around 100 g of slurry 
were weighed (M'1) and centrifuged (15,000G, 10 min, 4°C) (TSS). The supernatant was 
filtrated on a paper filter. Both solid residue from centrifugation and filtration were dried 48 h 
at 105°C and weighed (M'2): TSS = M'2/M'1 (g kg-1). For determination of volatile suspended 
solids (VSS), the dried product for TSS was calcinated in an oven (5 h at 550°C) and weighed 
again (M'3): VSS = (M'2 - M'3)/M'1 (g kg-1). The result is the mean of three determinations. 
Total phosphorus was measured by a flow injection analyzer (Lachat Instruments, Milwaukee, 
Wisc.) with a blue molybdate method after mineralization (digestion with peroxodisulfate and 
sulfuric + nitric acid at 120°C under pressure 1 bar) of 200 mg of a homogeneous powder 
obtained by grinding and mixing the ash from the determination of VS. Dissolved ortho-
phosphate in slurry and PCA extract (colored samples) were analyzed by ionic 
chromatography after centrifugation and filtration. All the samples were analyzed for 
magnesium and calcium by ionic chromatography (DIONEX, Sunnyvale, Cal.). Results for 
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each sample are the mean of two analyses. 
Results and Discussion 
CHARACTERISTICS OF RAW SLURRIES 
DM and TSS content varied from one farm to another but also varied with sampling time 
(table 2). Farm F3 had a diluted and consistent slurry, while farm F1 had a concentrated and 
variable slurry. These characteristics depend on the physiological stages of pig growth, 
feeding, and cleaning practices in the building. The retention time in the homogenization tank 
(up to 18 days) is not long enough to obtain a homogeneous slurry in time. Characteristics of 
the slurry in the homogenization pit depend on which slurry (from nursery or growing pigs 
houses) more or less diluted is predominant. In the following paragraphs, all the 
characteristics will be expressed as a function of DM to discard the dilution effect. 
Table 2. Limit values observed in raw slurry for dry matter (DM) and total suspended solids (TSS) (mean (min-max)). 
 F1 F2 F3 F4 
No. of samples 6 6 4 4 
DM (mg g-1) 53 (42-66) 38 (33-48) 25 (23-26) 49 (43-55) 
TSS (mg g-1) 47 (35-62) 29 (24-38) 14 (11-15) 39 (33-44) 
PHOSPHORUS, CALCIUM, AND MAGNESIUM IN RAW SLURRIES 
Two samples from each farm were used for complete phosphorus analysis. The total 
phosphorus content was lower at farms using phytase (12%, table 3). Phytase increased the 
digestibility of phosphorus from the diet and allowed reduced phosphorus excretion 
depending on the amount and activity of the enzyme, the composition of the diet, and the 
growing phase. However, the reduction was less than the data from the literature, where 18% 
to 50% reductions have been cited (Roberson, 1999; Dou et al., 2000; Jongbloed et al., 2000; 
Grandhi, 2001). These results have been obtained only from two days sampling in two farms 
with different feedstuff practices. Further experiments are required to make meaningful 
statistical comparisons. 
Table 3. Fractions of phosphorus in raw slurries (mean of two samples, all P values in mg g DM-1). 
 F1 F2 F3 F4 
DM (g kg-1) 47 34 25 50 
D-PO4 2 1 3 1 
D-OP 1 0 0 1 
P-P 18 21 20 17 
OP-PCA 0 0 0 2 
Bio-P 5 3 1 3 
R-P 0 0 5 4 
TP 26 25 29 28 
For all slurries tested, dissolved phosphorus (6% to 8%) was mainly as ortho-phosphate, 
and 60% to 80% of phosphorus was in a precipitated form. These results are in agreement 
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with results obtained by several researchers using different but comparable fractionation 
methods (Gerritse and Zugec, 1977; Leinweber et al., 1997; Dou et al., 2000; Sharpley and 
Moyer, 2000). In farms F1 and F2 (with phytase), the remaining phosphorus after PCA 
extraction was bio-P, and no residual phosphorus was observed. Concurrently, for farms F3 
and F4, most of the remaining phosphorus was in a residual form (fig. 3). Dou et al. (2000) 
obtained similar results, showing that residual phosphorus was less important (12%) in slurry 




















Figure 3. Distribution of phosphorus forms in the raw slurry of four pig farms in France. 
The fractionations of calcium and magnesium are shown in tables 4 and 5. Dissolved and 
precipitated forms were the main form in slurry (40% to 70% and 78% to 92%, respectively). 
Without phytase feeding, calcium was also found in the residual fraction. By contrast, even 
without phytase, only a small part of the magnesium was in residual form. Dissolution of 
calcium and magnesium by PCA showed that the soluble phosphorus in this acid phase was 
mainly due to dissolution of the crystallized forms and not to the mineralization of organic 
forms. The residual form of phosphorus could be calcium phytate, which is an insoluble 
compound. 
Phytic acid, which is the main phosphorus form in cereal grain diets, may form complexes 
with calcium added to the diet and/or protein and inhibit enzymes, reducing the degradation of 
the diet. Through the degradation of the phytic acid, phytase could avoid the formation of 
calcium phytate and increase the degradation of the residual fraction by keeping the 
enzymatic activity intact. 
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Table 4. Fractions of calcium in raw slurries (means of two samples, all values in mg g DM-1). 
 F1 F2 F3 F4 
D-Ca 9 14 10 6 
D-OCa 0 0 0 0 
P-Ca 16 24 13 31 
OCa-PCA 0 0 3 0 
Bio-Ca 1 2 0 0 
R-Ca 0 0 7 7 
TCa 26 40 33 44 
Table 5. Fractions of magnesium in raw slurries (means of two samples, all values in mg g DM-1). 
 F1 F2 F3 F4 
D-Mg 1 1 1 0 
D-OMg 0 0 0 0 
P-Mg 11 12 11 14 
OMg-PCA 0 0 1 4 
Bio-Mg 0 1 0 0 
R-Mg 0 0 1 0 
TMg 12 14 14 18 
EFFICIENCY OF THE SEPARATION STEP 
In farms, the separation step is optimized not only to increase solid and nutrient removal 
but also to obtain a solid product that can be composted easily (DM >300 mg g-1). The 
remaining TSS in separated slurry from centrifugation was between 4 and 15 mg g-1. The TSS 
removal by centrifugation (65% to 78%) was greater when the TSS content of the raw slurry 
was above 40 mg g-1. The least removal (33%) was observed for diluted slurry (TSS in raw 
slurry = 15 mg g-1). A similar effect of the initial TSS was shown by Piccinini and Cortellini 
(1987) and Sneath et al. (1988) for centrifugation of pig slurry without flocculent. In farm F4, 
which had the most basic separation device, the remaining TSS concentration was higher (24 
to 30 mg g-1), and the reduction of TSS was always under 30%, even though the TSS 
concentration in raw slurry was over 40 mg g-1. TSS reduction by the separation step for farm 
F2 (37% to 77%) was nearly the same as by centrifugation, but residence time of raw slurry in 
the system (5 days), decantation, and recirculation did not allow us to relate the efficiency of 
TSS removal and the initial TSS content. 
By contrast, phosphorus removal efficiency depended on the type of device. In this trial, 
the TSS abatement was 65% for farm F1 (centrifugation) and 64% for farm F2 (the press 
auger). However, the total phosphorus concentration was decreased by 52% in F1 and only by 
15% in F2. Raw slurry from farm F3 had a low TSS content (15 mg g-1). The solid removal 
efficiency was only 33%, but the phosphorus concentration was decreased by 53%. For farm 
F4, TSS was reduced by 28%, and phosphorus concentration in separated slurry increased 
(+20%) (fig. 4). The performances of the centrifugation devices were similar to those cited by 
Tilche et al. (1999) and Béline et al. (2003a), who observed a 80% decrease of total 
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Figure 4. TSS and total phosphorus concentration in slurry before and after the separation step: C = centrifugation and P-A = press 
auger. (Means of two samples. The error limits are for minimum and maximum. If no error limits are shown, then the two values are 
the same). 
Figure 4 shows that the phosphorus content of the solids removed by both systems was not 
the same. Centrifugation could separate small and dense particles, which were not retained by 
the grid of the press auger. These small particles represent a low mass fraction (Stambouli and 
Ballay, 1974; Sneath et al., 1988) but have a high phosphorus content (Gerritse and Zugec, 
1977). On the other hand, the press auger of farm F4 separated only large particles, which 
have a low phosphorus content. 
The same argument could be used to explain the results observed for calcium and 
magnesium separation (fig. 5). Calcium, which was not retained by the press auger of farm 
F4, was eliminated slightly better by centrifugation than by the press auger of farm F2. 
Calcium could be mainly in the form of smaller and/or less dense particles than phosphorus. 
Like phosphorus, magnesium separation efficiency was distinctly higher with centrifugation 

























Figure 5. Mg and Ca concentration in slurry before and after the separation step: C = centrifugation and P-A = press auger. (Means 
of two samples.) 
CHARACTERIZATION OF THE EFFLUENT 
Table 6 shows the concentration of the different forms of phosphorus in the effluents from 
the four farms. The distribution of phosphorus was nearly the same before and after the 
separation step by the press auger. Precipitated and dissolved P represents 70% to 85% and 
5% to 10% of total phosphorus, respectively (fig. 6). Centrifugation removed mainly the 
precipitated form, which represented only 20% to 50% of the total phosphorus in the effluent. 
The residual phosphorus concentration still represented 22% of the total phosphorus in the 
effluent of the centrifugation step at farm F3 (fig. 6) 
Table 6. Forms of phosphorus in separated slurries (mean of two samples, all P values in mg g DM-1). 
 F1 F2 F3 F4 
DM (g kg-1) 24 19 18 37 
D-PO4 4 2 4 2 
D-OP 0 1 1 1 
P-P 3 14 7 30 
OP-PCA 2 1 0 0 
Bio-P 4 2 0 0 
R-P 0 0 3 3 























Figure 6. Distribution of phosphorus in separated slurries in four pig farms in France (means of two samples). 
CONSEQUENCES OF FURTHER TREATMENT 
Agricultural use of the solid product from the centrifugation step, in non-sensitive areas, is 
currently the main way to recycle phosphorus. The solid product contains 60% to 80% of the 
total phosphorus of the raw slurry. Moreover, 70% of the remaining phosphorus in the liquid 
effluent is already in solid form. The soluble P could be concentrated in the sludge by 
improving the sequencing aeration process, developed for nitrogen removal, to obtain an 
enhanced biological phosphorus removal, as described by Bortone et al. (1992), Bernet et al. 
(1998), and Tilche et al. (1999). Aeration could also increase the precipitation by deceasing 
the pH (Bicudo et al., 1995; Maekawa et al., 1995; Luo et al., 2002; Suzuki et al., 2002). 
According to these researchers, 90% of the remaining phosphorus could be immobilized in 
sludge, which is used mainly as organic amendments or long-term effect fertilizer in sensitive 
areas. 
However, agricultural use of the solid from the centrifugation step is compromised: 
• Because of competition with others organic products (wastewater sludge, composts, 
etc.). 
• Because of its high heavy metal (copper and zinc) content (0.30 and 0.60 g kg-1 DM, 
respectively) (Béline et al., 2003b). Even if these concentrations are under the current 
limits for agricultural use of sludge from wastewater treatment plants (1 and 3 g kg-1 
DM, respectively), they are at the upper limits of the projected regulation (0.1 to 0.3 
and 0.3 to 0.6 g kg-1 DM, respectively) and higher than some recommendations for 
vegetable productions. 
Copper and zinc in the solid product of the press auger separation step comply with the 
regulation (0.1 and 0.3 g kg-1 DM, respectively) (Béline et al., 2003b), but only 10% to 20% 
of the phosphorus is recycled by this way. Development of a new process to recycle 
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phosphorus from the effluent of this separation step could be an alternative. One way to 
recover phosphorus without copper and zinc is to solubilize phosphorus and, after a 
solid/liquid separation step, to recycle it in a side-stream process. We have shown that most of 
the P from the press auger effluent is on a mineral form, mainly with calcium and magnesium. 
Small changes in pH could solubilize a large part of this phosphorus (50% at pH 6) (results 
not shown). Phosphorus release could also be biologically improved (Greaves et al., 2001). 
Further investigations are needed to confirm the feasibility of such a process. 
SUMMARY AND CONCLUSIONS 
The following conclusions can be drawn from this study: 
• These experimentation have shown that phytase in diets seemed to decrease the 
amount of residual phosphorus in very insoluble forms (probably calcium phytate). 
Further experiments are needed to confirm this hypothesis. Moreover, only a small 
amount of phosphorus is affected by the impact of phytase on the phosphorus forms. 
• Centrifugation is more efficient than a press auger, especially for phosphorus and 
magnesium reduction, probably by separating small and dense particles with a high 
phosphorus and magnesium content. The product of this separation step is the current 
way to recycle phosphorus. However, management of the solid from the centrifugation 
step is uncertain due to its high heavy metal content. 
• The information presented in this article indicated that phosphorus in the liquid 
effluent of the press auger separation device is mainly in mineral forms linked to 
calcium and magnesium. It seems to be very reactive and could enter a side-stream 
recycling process, which is still to be developed. 
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4.2 Optimisation des pratiques d’élevage 
Dans cette seconde partie des résultats, nous présentons, d’une part, les résultats d’une 
étude, menée dans des conditions expérimentales d’élevage, dont l’objectif était d’évaluer 
l’influence de modifications de l’alimentation et notamment l’emploi de régimes acidifiants 
sur les formes du phosphore dans les lisiers. D’autre part, l’influence du traitement biologique 
sur les formes du phosphore est également présentée. 
 
4.2.1 La modification du régime alimentaire des animaux  
Cette étude a servi de support à des travaux dont les objectifs dépassent largement le cadre 
de cette thèse (effet de l’alimentation sur les performances zootechniques et sur les émissions 
d’ammoniac, notamment). Cependant, ces résultats complémentaires à l’étude des formes du 
phosphore apportent un éclairage sur l’impact technico-économique et environnemental 
global. Ainsi, les résultats de ce travail ont fait l’objet d’une communication aux Journées de 
la Recherche Porcine (Février 2007, Paris) et le texte de cette communication est présenté ci-
dessous. 
En résumé et concernant le phosphore, l’objectif de cette étude était de voir si 
l’acidification du lisier obtenue et préalablement observée par la modification du régime 
alimentaire permettait d’augmenter la proportion de phosphore dissous dans les lisiers. Cette 
acidification du lisier est obtenue par l’utilisation d’acides aminés comme source d’azote dans 
les régimes alimentaires des porcs et/ou par l’addition d’acide benzoïque, additif non 
métabolisé par le porc et qui permet d’acidifier le lisier. 
Des différences significatives ont été observées d’un régime à l’autre, le plus souvent liées 
au pH. Cependant, la concentration en phosphore dissous, avant stockage, reste inférieure à 
5% du phosphore total sur l’ensemble des lisiers. On mesure également une proportion de 
phosphore sous forme organique supérieure à celle des lisiers prélevés en élevage. Cette 
différence est probablement due à l’absence de dégradation anaérobie qui intervient pendant 
le stockage. Après un stockage des lisiers expérimentaux de 6 mois, la proportion de 
phosphore organique diminue mais la fraction de phosphore dissous reste inférieure à 20%, 
même pour les lisiers les plus acides. 
Par la suite, la possibilité de solubiliser le phosphore des différents lisiers obtenus par une 
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étape d’acidification chimique a également été évaluée. La quantité d’acide nécessaire à la 
dissolution de la totalité des formes minérales solides varie de 1 à 3 d’un lisier à l’autre. Ainsi, 
les lisiers les plus acides ayant également le pouvoir tampon le plus faible, nécessitent les plus 
faibles quantités. 
 
En conclusion, il apparaît que bien qu’ayant un effet significatif sur le pH des lisiers, 
l’acide benzoïque et/ou l’utilisation d’acides aminés de synthèse ne permettent pas d’obtenir 
une proportion suffisante de phosphore dissous. Même après une période de stockage de 
plusieurs mois pendant laquelle la dégradation anaérobie permet de minéraliser une partie du 
phosphore organique initial, la quantité de phosphore dissous reste trop faible pour envisager 
un recyclage direct. En revanche le pouvoir tampon des lisiers est fortement atténué par 
l’utilisation de régimes acidifiants. La dissolution du phosphore minéral demeurant le verrou à 
la mise en place d’un procédé physico-chimique, cette propriété pourra se révéler 
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Résumé 
Plusieurs études indiquent que la réduction des apports alimentaires en certains nutriments, en particulier 
en azote et en phosphore, permet de diminuer leur excrétion dans les déjections. L’objectif de ce travail est 
d’évaluer l’effet simultané de différentes stratégies alimentaires, sur les caractéristiques des effluents, la 
volatilisation de l’ammoniac et la spéciation du phosphore. Six régimes expérimentaux contenant 13 ou 18 
% de protéines, supplémentés ou non par de la phytase microbienne sont distribués à des porcs à 
l’engraissement entre 35 et 61 kg de poids vif. Les animaux sont placés dans de cages de digestibilité de 
façon à collecter séparément l’urine et les fèces. La vitesse de croissance tend à être supérieure pour les 
animaux recevant le régime le plus riche en protéines (1050 vs 980), cette différence étant plus marquée 
pendant les deux premières semaines. L’absence de phytase dans le régime s’accompagne d’une 
réduction des performances, alors que l’addition d’acide benzoïque est sans effet. La réduction de la teneur 
en protéines de l’aliment s’accompagne d’une réduction de l’excrétion azotée et du pH de l’urine et du lisier. 
De même, l’addition d’acide benzoïque entraîne une réduction du pH de l’urine et du lisier, l’effet étant 
beaucoup plus marqué avec le régime à 13 % de protéines. Ces effets s’accompagnent d’une modification 
de la volatilisation d’ammoniac mesurée en pilote de laboratoire. Ainsi, relativement au régime à 18 % de 
protéines non supplémenté en acide benzoïque, la volatilisation diminue de 20 % lorsque la teneur en 
protéines passe à 13 % et de 40 % lorsque de l’acide benzoïque est ajouté. La combinaison des deux 
méthodes s’accompagne 
d’une réduction de 60 % de la volatilisation. Dans le lisier frais la fraction minérale du P représente entre 30 
et 35 % du P total. La réduction du taux protéique et l’ajout d’acide benzoïque permettent d’augmenter la 
fraction de phosphore dissous, vraisemblablement en relation avec les variations de pH, mais celle-ci reste 
inférieure à 6 %. Après 6 mois de stockage du lisier, la fraction minérale de P s’accroît, la forme solide 
restant prédominante. Le pouvoir tampon du lisier est le plus faible pour le régime à 13 % de protéines 
supplémenté en acide benzoïque ce qui peut présenter un intérêt pour le développement de technologies 
d’extraction du 
P nécessitant au préalable sa solubilisation. Cette étude confirme l’intérêt de l’alimentation pour la maîtrise 
des caractéristique des effluents et des émissions. 
 
Abstract 
Effect of dietary protein content and supplementation with benzoic acid and microbial phytase on 
the characteristics of the slurry produced by fattening pigs. 
Many studies indicate that the reduction of nutrient supplies, especially protein and P, is an efficient way to 
reduce their excretion in pig slurry. The objective of the present study is to evaluate the effect of 
simultaneous changes of different nutritional supplies on slurry characteristics including the different form of 
P, and emissions of ammonia. Six experimental diets containing 13 or 18% crude protein (CP), 
supplemented or not with microbial phytase and containing 0 or 1 % benzoic acid (BA) were fed to growing 
pigs from 35 to 65 kg body weight. Animals were housed in metabolic crates n order to allow a separate 
collection of and urine and faeces. Average daily gain tended to be faster in pigs fed 18 % CP (1050 vs 980 
g/j), the difference being significant during the first two weeks of the experimental period. Growth 
performances were decreased in the absence of phytase in the diet whereas they were not affected by BA 
supplementation. Nitrogen excretion and urine and slurry pH decreased when CP was reduced. In the same 
way the addition of BA reduced urine and slurry pH, the effect being more marked with the 13 % than with 
the 18 % CP diet. These effects results in modifications of ammonia volatilisation measured in a pilot scale 
laboratory system. Compared to the 18 % CP treatment without BA supplementation, ammonia emission is 
reduced by 20 % with the 13 % CP diet, by 20 % with addition of BA and by 60 % when both techniques are 
used simultaneously. In the fresh slurry, about 30 to 35 % of total P is present in the mineral form. Although 
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the reduction of CP and the addition of BA increase the proportion of soluble mineral P, in connection with 
the reduction of pH, it remains below 6 % in all treatments. After 6 month storage, the mineral fraction 
increases, but the solid fraction remains the most important. Buffering capacity of slurry is the lowest for the 
13 % CP treatment with BA. This could be of interest for the development of technologies for P extraction, 
which requires an initial phase of P solubilisation. 
This study confirms the interest of nutritional approaches for the manipulation of slurry characteristics and 




Plusieurs études indiquent que la réduction des apports alimentaires en certains 
nutriments, en particulier en azote et en phosphore, permet de diminuer leur excrétion dans les 
déjections (Dourmad et Jondreville, 2006). Cette réduction s’accompagne également d’une 
modification des caractéristiques physico-chimiques des effluents qui peut influencer leur 
devenir ultérieur. Ainsi, la baisse de la teneur en protéines du régime réduit la teneur en azote 
ammoniacal et diminue le pH des effluents, ces deux phénomènes limitant la volatilisation de 
l’ammoniac dans le bâtiment et au cours du stockage et de l’épandage (Portejoie et al., 2004). 
De la même façon la réduction de l’équilibre électrolytique du régime ou l’incorporation de 
certains composés comme l’acide benzoïque ou le benzoate de Ca permettent de réduire le pH 
de l’urine et par conséquent la volatilisation d’ammoniac (Canh et al., 1999 ; Guingand et al., 
2005).Dans le cas du phosphore, l’utilisation de phosphates plus digestibles et/ou de phytase 
microbienne permet de diminuer fortement les apports et les rejets, mais peu d’études se sont 
intéressées jusqu’à présent à l’effet éventuel sur la répartition des différentes formes dans 
l’effluent. Par ailleurs, des interactions peuvent exister avec le pH, ce dernier influençant la 
solubilité du phosphore. Les émissions d’ammoniac (Portejoie et al., 2004) et les excès de 
phosphore constituent aujourd’hui les principaux problèmes environnementaux de beaucoup 
d’élevages porcins. L’alimentation peut contribuer à réduire ces effets. Toutefois des procédés 
d’extraction du phosphore s’avèrent de plus en plus souvent nécessaires. Une des voies 
envisageables est de précipiter le phosphore sous la forme de struvite, qui pourrait ensuite être 
valorisée comme engrais  (Greaves, 1999). L’efficacité de ce procédé dépend de la phase 
initiale de solubilisation du phosphore et donc du pH de l’effluent. Dans ce contexte, 
l’objectif de ce travail est d’évaluer l’effet de la teneur en protéines de l’aliment et de 
l’addition d’acide benzoïque, en présence ou non de phytase microbienne, sur les 




Matériels et méthodes 
 
Expérimentation sur les animaux 
L’expérience est réalisée selon un dispositif en blocs complets équilibrés avec 6 traitements 
expérimentaux et 4 mâles castrés par traitement. Les six traitements correspondent à six 
régimes alimentaires constitués à partir principalement de céréales (blé, orge et mais) et de 
tourteau de soja. Deux régimes de base isoénergétiques (9,9 MJ EN/kg) sont formulés pour 
contenir 13 % ou 18 % de protéines et au moins 8,2 g/kg de lysine  digestible. Ces régimes 
sont ensuite supplémentés ou non par des phytases (750 UI Ronozyme®) et de l’acide 
benzoïque pour obtenir les six régimes expérimentaux (Tableau 1) : 
R1 : 13 % de protéines, avec phytase sans acide benzoique (13phy+ab-) 
R2 : 18 % de protéines, avec phytase sans acide benzoique (18phy+ab-) 
R3 : 13 % de protéines, avec phytase avec acide benzoique (13phy+ab+) 
R4 : 18 % de protéines, avec phytase avec acide benzoique (18phy+ab+) 
R5 : 13 % de protéines, sans phytase sans acide benzoique (13phy-ab+) 
R6 : 18 % de protéines, sans phytase sans acide benzoique (18phy-ab-) 
Les régimes 1 à 4 permettent ainsi de tester les effets de l’addition d’acide benzoïque dans des 
régimes correctement pourvus en phosphore digestible et contenant 13 ou 18 % de protéines, 
alors que les régimes 2, 3, 5 et 6 permettent de tester l’effet de la supplémentation en phytase 
dans deux types de rations, l’une à faible teneur en protéines et supplémentée en acide 
benzoïque et l’autre à forte teneur en protéines sans supplémentation. 
Les animaux sont transférés au bâtiment expérimental vers 35 kg de poids vif et placés en 
cage de digestibilité, permettant ainsi un contrôle précis des quantités ingérées et une collecte 
séparée des fèces et des urines. La température moyenne ambiante est de 24+1°C. Le niveau 
alimentaire est adapté en fonction de l’appétit des animaux et égalisé intra bloc. L’eau est 
disponible en permanence. La consommation et les refus d’eau (gaspillage) et d’aliment sont 
mesurés chaque jour. 
La durée totale de l’expérimentation est de 28 jours, dont 10 jours d’adaptation à la cage et à 
l’alimentation et 18 jours durant lesquels les excréta (urines et fèces) sont collectés 
séparément. Lors de la première période de collecte (9 jours), les excrétas sont collectés, pesés 
séparément pour chaque animal et stockés à 4°C. Un échantillon moyen d’urine par animal est 
constitué en vue des analyses et son pH est mesuré le jour de la fin de collecte. En fin de 
période un échantillon représentatif de fèces est constitué pour chaque animal puis congelé et 
lyophilisé en vue des analyses de laboratoire. Pendant la seconde période de collecte, les 
excréta, une fois pesés, sont mélangés de façon à constituer un lisier pour chaque régime. Au 
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cours de cette période des échantillons de lisier frais des traitements R1 à R4 sont également 
constitués pour la mesure de la volatilisation d’ammoniac. Le pH urinaire est mesuré chaque 
jour par régime. Les animaux sont pesés en début d’expérience et au début et à la fin de 
chaque période de collecte. 
 
Mesure de la volatilisation d’ammoniac 
 
La volatilisation de l’ammoniac au stockage est mesurée en laboratoire à l’aide de la méthode 
décrite par Portejoie et al (2002). Un échantillon de 5,0 kg d’effluent est placé dans une 
cellule ventilée dont la surface d’émission est de 314 cm2. L’intégralité du flux de ventilation 
est soumise à un barbotage dans 50 ml de H2SO4 (2N) afin de piéger l’ammoniac. Les débits 
de flux sont ajustés avec des rotamètres et enregistrés sur des compteurs à gaz pour chaque 
circuit afin de s’assurer de la reproduction des conditions de ventilation. 
Quatre répétitions (2 d’une durée de 4 jours et 2 d’une durée de 10 j) sont réalisées pour 
chaque effluent. Les pièges à ammoniac sont renouvelés au maximum toutes les 48 h. 
 
Analyses de laboratoire 
 
Un échantillon représentatif de chacun des six aliments distribués est prélevé afin de 
déterminer la teneur en matière sèche (MS), en protéines, matières azotées, matières 
minérales, Ca, P, Cu et Zn. Les mêmes mesures sont réalisées pour chaque animal sur les 
fèces et les urines collectées pendant la première période. 
Les lisiers placés dans les cellules de volatilisation sont pesés et échantillonnés en début et fin 
d’essai. Ils sont analysés pour la détermination du pH, des teneurs en matières sèches, en 
matières minérales, en azote total et en azote ammoniacal. Les masses des pièges sont notées 
à chaque renouvellement et la teneur en azote ammoniacal est déterminée. A la fin de chaque 
essai les masses d’azote piégé sont comparées aux masses d’azote perdu dans les lisiers pour 
















Tableau 1 - Composition des régimes expérimentaux 
 
1 Calculé d’après INRA-AFZ (2003) 
 
Fractionnement des formes du phosphore 
 
La méthode de fractionnement à l’acide perchlorique à froid est décrite sur la figure 1. Le 
phosphore organique dissous est calculé par la différence entre le phosphore total dissous et le 
phosphore minéral dissous. De même le phosphore organique solide est calculé par la 
différence entre le phosphore total extractible au PCA et le phosphore minéral extractible au 
PCA. Suivant les éléments l’analyse dans les extraits se fait soit par chromatographie ionique, 








Les tests d’acidification ont été réalisés dans des erlenmeyers de 500 ml. Environ 100 g du 
lisier à tester ont été pesés dans 3 à 5 erlens. Des quantités croissantes d’acide chlorhydrique 
ont été ajoutées dans chaque flacon pour obtenir des valeurs de pH comprises entre le pH 
initial (7-8) et 3. Après 3 heures d’agitation, les échantillons sont centrifugés et les analyses 





Les données concernant les bilans de digestibilité, les performances de croissance et la 
répartition des formes du phosphore sont traitées par analyse de variance en utilisant la 
procédure GLM de SAS (SAS Inst. Inc., Cary, NC), selon un modèle incluant l’effet du 
régime. La méthode des contrastes est utilisée pour tester l’effet de la teneur en protéines du 
régime (R1, R3 versus R2, R4), l’effet de l’addition d’acide benzoïque (R1, R2 versus R3, 
R4), l’effet de l’addition de phytase (R2, R3 versus R5, R6) et les interactions éventuelles. 
Les résultats concernant la seconde période de collecte sont traités par analyse de variance 
avec un modèle prenant en 
compte l’effet du régime et du jour de collecte. Les résultats concernant la mesure de la 
volatilisation et la répartition des différentes formes du phosphore sont traités par analyse de 
variance avec un modèle prenant en compte l’effet du régime et de la répétition. Les valeurs 
moyennes pour la quantité et la composition des lisiers collectés sont déterminées mais sans 











Performances des animaux 
 
Les performances de croissance des animaux sont rapportées au tableau 2. Conformément au 
protocole expérimental, la quantité d’aliment consommée est identique pour les différents 
traitements. La vitesse de croissance tend à être supérieure pour les animaux recevant le 
régime le plus riche en protéines (1050 vs 980 g/j, P=0,06). Cette différence est plus marquée 
pendant la première période expérimentale (P<0,01) et n’est plus significative pendant la 
seconde. La teneur en protéines du régime influence également l’indice de consommation, ce 
dernier étant plus élevé avec les aliments les plus pauvres en protéines (2,03 versus 2,17 
kg/kg, P<0,05). L’absence de phytase dans le régime s’accompagne d’une réduction de la 
vitesse de croissance (975 versus 1050 g/j, P<0,05) et d’une augmentation de l’indice de 
consommation (2,19 versus 2,04 kg/kg, P<0,05). Par contre, l’addition d’acide benzoïque 
n’influence pas les performances des animaux. 
 
Tableau 2 - Performances de croissance des animaux au cours de l’ensemble de la période expérimentale 
 
 
Résultats des mesures de bilan 
 
Les résultats de bilan sont rapportés au tableau 3. Les quantités d’azote retenu et excrété au 
niveau urinaire et fécal sont significativement influencées par la teneur en protéines du 
régime, alors que le coefficient de digestibilité n’est pas affecté. L’absence de 
supplémentation en phytase s’accompagne d’une réduction de la rétention azotée et d’un 
accroissement de l’excrétion urinaire. L’apport de phosphore est légèrement supérieur pour 
les régimes les plus riches en protéines. Ceci s’accompagne d’une augmentation significative 
de l’excrétion urinaire de phosphore (P<0,001) et de la rétention (P<0,03). La même chose est 
observée pour le calcium dont la rétention tend à augmenter (P<0,07) pour les teneurs élevées 
en protéines. L’absence de supplémentation en phytase s’accompagne d’une augmentation de 
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l’excrétion fécale de phosphore (P<0,01) associée à une diminution de sa digestibilité 
(P<0,01) et une réduction de la rétention (P<0,01). Le bilan en calcium n’est par contre pas 
significativement influencé pas la présence de phytase dans le régime. L’ingestion de cuivre 
est plus élevée pour les régimes les plus riches en protéines, ce qui s’accompagne d’une 
augmentation significative de l’excrétion fécale. Le bilan de zinc n’est par contre pas 
influencé par les traitements expérimentaux. 
L’addition d’acide benzoïque n’influence aucun des bilans, mis à part l’excrétion urinaire de 





Tableau 3 - Performances et résultats pendant la période de mesure de bilan 
 
 
Caractéristiques des excréta et des lisiers 
 
Pendant la période de collecte individualisée des excréta (Tableau 3), les quantités d’urine et 
de fèces collectées ne sont pas significativement influencées par le régime. Le pH de l’urine 
augmente avec la teneur en protéines du régime (9,25 versus 8,66, P<0,002) et il est plus 
faible chez les animaux recevant le régime supplémenté par 1 % d’acide benzoïque (8,78 
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versus 9,19, P<0,002). L’effet de l’acide benzoïque sur le pH de l’urine est plus marqué avec 
le régime à 13 % de protéine (interaction P<0,07). Le pH de l’urine est significativement 
corrélé avec la quantité d’urine et sa teneur en N et en Ca. 
pHu = (8,31 | 8,09) + 0,12 urine (l) + 0,092 N(g/l) - 0,0045 Ca (mg/l) R2 = 0,83 
Les mêmes effets des régimes sont observés sur les valeurs moyennes journalières de pH de 
l’échantillon moyen d’urine collecté par régime (Figure 2). Toutefois, l’effet de la teneur en 
protéines du régime sur le pH de l’urine tend à se réduire en fin de période expérimentale, 
alors que l’effet de l’acide benzoïque se maintient au même niveau. 




La production journalière moyenne d’effluents pendant la période de collecte de bilan est de 
5,1 + 2,1 kg par porc. Elle est très variable et ne diffère pas significativement entre les 
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régimes. Toutefois, elle est numériquement plus élevée pour les régimes plus riches en 
protéines (5,4 versus 4,7 kg/porc) et dans une moindre mesure ceux supplémentés en acide 
benzoïque. Ces écarts s’expliquent essentiellement par la quantité d’urine produite, elle-même 
associée étroitement à la consommation d’eau.  
Eau (l/j) = 2,07 (+ 0,16) + 0,95 (+ 0,03) urine R2 = 0,97 
Les mêmes résultats sont obtenus au cours de la seconde période de collecte (Tableau 4). Le 
volume total de lisier produit est le plus élevé pour le régime à 18 % de protéines supplémenté 
en acide benzoïque (233 l) et le plus faible pour le régime à 13 % de protéines non 
supplémenté (180 l). Le pH du lisier à la fin de collecte est réduit pour les régimes à 13 % de 
protéines (7,83 versus 8,70) et pour les régimes supplémentés en acide benzoïque (8,03 versus 
8,50), le pH le plus faible étant obtenu pour le régime à 13 % de MAT supplémenté en acide 
benzoïque (7,48) et le plus élevé pour le régime à 18 % de MAT non supplémenté (8,82). Les 
résultats d’analyse des lisiers en fin de période de collecte (Tableau 3) pour leurs teneurs en 
azote, P, Ca, Cu et Zn sont 
en accord avec ceux obtenus durant la période de collecte de bilan. 
 
 
Figure 2 - Évolution du pH urinaire au cours de l'expérience, en fonction de la teneur en protéines du 
régime et de l'addition ou non d'acide benzoïque 
 
 
Volatilisation de l’ammoniac 
 
La composition initiale des lisiers frais reconstitués à partir d’urine et de fèces et les résultats 
de mesure de la volatilisation d’ammoniac sont rapportés au tableau 5. La volatilisation de 
l’ammoniac est significativement réduite par la diminution de la teneur en protéines et 
l’addition d’acide benzoïque. Ainsi, relativement au régime à 18 % de protéines non 
supplémenté en acide benzoïque, la volatilisation diminue de 20 % lorsque la teneur en 
protéines passe à 13 % et de 40 % lorsque de l’acide benzoïque est ajouté. La combinaison 
des deux méthodes s’accompagne d’une réduction de 60 % de la volatilisation. Exprimée en 
pourcentage de l’azote initial de l’effluent, la volatilisation est également significativement 
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réduite avec la teneur en protéines et l’addition d’acide benzoïque. Pour les quatre régimes le 
pH de l’effluent diminue au fur et à mesure de la volatilisation de l’ammoniac. 





Figure 3 - Volatilisation cumulée d'ammoniac au laboratoire,en fonction de la teneur en protéines du régime 
et de l'addition ou non d'acide benzoïque 
 
 
Répartition des formes du phosphore dans l’effluent 
 
L’analyse des résultats obtenus pendant la période de bilan montre que l’ajout de phytase 
permet de réduire de 11 à 21 % la quantité totale globale de phosphore excrétée par les porcs 
suivant que l’ajout de phytase soit ou non associé aux autres facteurs testés. La répartition des 
différentes formes de phosphore dans les lisiers issus des différents régimes est présentée dans 
le tableau 6. L’effet des régimes sur la proportion de phosphore minéral dissous reste limité. 
La réduction du taux protéique et l’ajout d’acide benzoïque permettent d’augmenter la 
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fraction de phosphore dissous mais celle-ci reste inférieure à 6 %. Cette augmentation du 
phosphore dissous se fait au détriment du phosphore minéral précipité probablement sous 
l’effet du pH. La somme des fractions minérales dissoutes et solides est comprise entre 44 et 
55 % du phosphore total. Entre 35 et 40 % du phosphore est sous une forme organique 
extractible au PCA. Le reste sous une forme dite résiduelle qui regroupe les formes résistantes 
organiques ou minérales peu dégradables même pour des valeurs de pH supérieures à 3. Des 
essais antérieurs ont montré que la fraction organique extractible au PCA pouvait contenir des 
polyphosphates à chaîne moyenne et longue, des fragments d’acides nucléiques ou des 
phospholipides. Ces molécules nécessitent une hydrolyse préalable pour que le phosphore 
transformé en phosphates puisse intégrer un procédé physico-chimique de recyclage. Une 
nouvelle analyse de la répartition des formes du phosphore a été réalisée après 10 mois de 
stockage pour les lisiers issus des régimes R1, R3 et R6. Les résultats montrent que 
l’hydrolyse des formes organiques s’est amorcée pendant le stockage puisque la fraction de 
phosphore organique extractible au PCA est réduite à 15 % pour R1 et R6, e 23 % pour R3. 
La fraction minérale est principalement sous forme solide (Tableau 6). 





Solubilisation du phosphore et pouvoir tampon des lisiers 
 
Pour évaluer la quantité de réactif nécessaire à la dissolution du phosphore minéral solide des 
lisiers R1, R3 et R6, stockés pendant 10 mois, des quantités croissantes d’acide chlorhydrique 
ont été ajoutées au lisier. La quantité d’acide nécessaire à la dissolution totale du phosphore 
est comprise entre 0,2 et 0,3 mmoles.kg-1 pour les lisiers R1 et R3, entre 0,4 et 0,5 pour R6. 
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La concentration en P dissous est proportionnelle à la quantité d’acide ajoutée pour R1, tandis 





Figure 4 - Evolution de la concentration en P dissous suite à l’acidification par ajout d’HCl dans les lisiers 
stockés 
 
Discussion – conclusion 
 
Le GMQ (1020 g/j en moyenne) et l’IC (2,10 kg/kg en moyenne) sont très satisfaisants pour 
des animaux à ce stade et meilleurs que les valeurs retenues pour définir le besoin et formuler 
les régimes. On note toutefois une légère diminution du GMQ, associée à une augmentation 
de l’IC, pour les régimes à 13 % de protéines. Ceci pourrait indiquer un apport insuffisant de 
certains acides aminés, ce qui semble confirmé par l’effet plus marqué pendant les deux 
premières semaines. La croissance est également réduite pour les aliments sans phytase en 
relation avec un apport insuffisant de phosphore disponible. En accord avec la bibliographie 
(Dourmad et Jondreville, 2006) les résultats de cette expérimentation confirment que la 
diminution de la teneur en protéines 
du régime, tout en maintenant les mêmes apports en acides aminés essentiels (lysine, 
méthionine, cystine, thréonine et tryptophane), permet une réduction importante de la quantité 
d’azote excrété, la réduction de l’excrétion azotée se situant surtout au niveau de la fraction 
urinaire. La volatilisation de l’azote ammoniacal du lisier durant le stockage est fortement 
influencée par son pH, sa teneur en azote total (Nk) et en ammonium (N-NH4). Les valeurs 
initiales de pH des lisiers varient de 8,77 pour le régime à 18 % de protéines non supplémenté 
en acide benzoïque, à 7,59 pour le régime à 13 % de protéines supplémenté en acide 
benzoïque soit un écart de 1,2 point. Ces valeurs de pH obtenues sur des lisiers nouvellement 
formés sont en accord avec 
les résultats de van der Peet-Schwering et al. (1999) qui, lors d’expérimentations sur des porcs 
en engraissement avec un aliment à 16 % de protéines et différents taux d’incorporation 
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d’acide benzoïque, trouvaient des pH compris entre 8 et 9. Les valeurs de pH en fin d’essai de 
volatilisation de 10 jours sont de 7,94 et 6,77 respectivement pour les régimes à 18 % de 
protéines sans incorporation d’acide benzoïque et à 13 % de protéines avec incorporation de 1 
% d’acide benzoïque; ils sont également proches de valeurs mentionnées par van der Peet-
Schwering et al. (1999). Guingand et al. (2005) rapportent des valeurs de pH comprises entre 
7,0 et 6,8 dans des lisiers en fin d’engraissement sans effet significatif de l’incorporation de 1 
% acide benzoïque dans un aliment à 17 % de MAT. Ces différents niveaux de réponses à 
l’incorporation d’acide benzoïque pourraient être liés au pouvoir tampon des fèces et au bilan 
électrolytique (Canh et al. 1998) et la teneur en protéines de l’aliment. Ceci est confirmé par 
le pH de l’urine qui diminue beaucoup plus signficativement à la suite de l’addition d’acide 
benzoïque pour le régime à 13 % de protéines. Les effets de la réduction de la teneur en 
protéines de l’aliment sur la réduction des teneurs en Nk et N-NH4 et l’augmentation du 
rapport (N-NH4/Nk) sont en accord avec les résultats de Portejoie et al. (2004). Les 
réductions d’émission dues à l’incorporation d’acide benzoïque dans l’aliment des porcs à 
l’engraissement sont estimées à 25 % par Guingand et al. (2005) alors que Den Brok et al. 
(1999) concluent à un potentiel de réduction d’émission de 40 % lorsqu’un mélange d’acide 
benzoïque et de sels acidifiants est incorporé dans l’aliment. Dans notre essai l’addition 
d’acide benzoïque se traduit par une baisse de la volatilisation de 20 à 38 %, respectivement 
pour les 
aliments à 18 et 13 % de MAT. Portejoie et al. (2004) mesuraient une baisse des émissions 
d’ammoniac d’environ 60 % durant le stockage, en réduisant le taux protéique de l’aliment de 
20 % à 12 %. Dans nos conditions, une réduction moins importante du taux protéique de 
l’aliment associée à l’incorporation d’acide benzoïque permet d’obtenir un potentiel de 
réduction des émissions similaire. La fraction de phosphore présente sous forme organique 
dans les lisiers frais est supérieure à celle habituellement citée dans la littérature (Sharpley 
and Moyer, 2000 ; Daumer et al, 2004). La durée de la période expérimentale (18 jours) 
comparée à 6 mois pour un engraissement standard, la collecte quotidienne des lisiers et leur 
stockage dans des récipients propres peuvent expliquer la faible dégradation des résidus 
organiques (résidus végétaux et biomasse digestive). La minéralisation qui intervient pendant 
le stockage ultérieur entraîne une augmentation de la concentration en P minéral total mais 
n’augmente pas de façon significative la concentration en P minéral dissous qui est la forme 
sous laquelle le phosphore pourra être séparé efficacement de la matière organique et recyclé 
par un procédé physico-chimique. Pour respecter les contraintes réglementaires qui imposent 
un abattement en phosphore équivalent à celui obtenu par le traitement de l’azote, environ 70 
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% du phosphore des lisiers doit pouvoir être recyclé (arrêtés ZES 2002). L’ajout de réactif est 
donc nécessaire à la solubilisation du phosphore. La quantité de réactif à mettre en oeuvre va 
déterminer le coût du procédé de recyclage physico-chimique et sa faisabilité sur 
l’exploitation. Elle va dépendre du pouvoir tampon des lisiers. Le lisier de porc a un pouvoir 
tampon élevé lié notamment à la présence d’azote ammoniacal et de carbonate en grande 
quantité (Sommer and Husted, 1995). La réduction du pouvoir tampon observée sur les 
régimes R1 et surtout R3 peut être liée à la réduction de la quantité d’azote ammoniacal dans 
les lisiers issus des régimes avec un faible taux de protéines. La quantité de réactif à ajouter 
pour dissoudre la totalité du phosphore minéral solide sera réduite de moitié si l’on procède à 
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4.2.2 Le traitement biologique des effluents 
La problématique de recyclage du phosphore étant toujours liée à celle de l’élimination de 
l’azote, la première voie de solubilisation envisagée est d’associer le traitement biologique par 
aération séquentielle, mis en place pour éliminer l’azote, au développement du métabolisme 
de relargage/accumulation du phosphore de type EBPR dans un réacteur de type SBR. 
Cependant, dans ce cas, le fonctionnement n’est plus orienté vers la concentration du P dans 
les boues, comme c’est généralement le cas lors du traitement des eaux usées, mais vers le 
relargage anaérobie du phosphore. Les résultats des travaux réalisés sur cette thématique 
concernent des effluents préalablement centrifugés et seule la communication de Greaves et 
al. (2001) fait état de la possibilité d’obtenir un effluent enrichi en phosphore dissous par ce 
procédé. L’objectif de cette partie de notre travail était donc d’étudier les variations de 
phosphore dissous au cours des cycles de traitement biologique et d’identifier les conditions 
qui permettent d’augmenter la solubilisation du P. 
 
Dans ce cadre, une série d’expérimentations a été conduite avec deux types de lisiers: un 
lisier A fortement minéralisé (très peu de P organique) et un lisier B, reconstitué à partir du 
mélange des urines et des fèces de porcs élevés en cage métabolique, plus riche en matière 
organique. Concernant ce second lisier, un stockage à l’extérieur d’une durée de deux mois a 
été réalisé. Cependant, les conditions hivernales de la période de stockage ont limité la 
minéralisation du P liée à la dégradation anaérobie par rapport à du pré-stockage sous les 
animaux. D’autre part, des problèmes de colmatage récurrents ont perturbé le fonctionnement 
du pilote au cours des essais sur le premier lisier. Ainsi, les résultats précédents ayant montré 
qu’une séparation « grossière » ne modifiait pas de façon significative la répartition des 
formes du P, une séparation sur un tamis rotatif de 100µm a été réalisée sur le second lisier. 
Ces 2 lisiers ont été soumis à un traitement biologique et les résultats obtenus, notamment 
concernant le phosphore, sont décrits en détail dans la publication ci-après.  
En résumé, les résultats font apparaître que la proportion de phosphore total dans la 
matière sèche des lisiers A et B était proche, respectivement 2,5 et 2,3% dont moins de 5% est 
sous forme dissoute. Malgré une période de stockage plus courte et à faible température pour 
le lisier B, le rapport entre la fraction organique et minérale du P est peu modifié puisque près 
de 75% du phosphore est sous forme minérale dans le lisier A et 70% dans le lisier B. Ceci 
confirme la nature majoritairement minérale du phosphore même dans des lisiers peu 
Résultats 
 106 
dégradés. La principale différence entre les deux lisiers concerne le rapport DCO/N qui est 
environ 2 fois plus élevé dans le lisier A (DCO soluble et la DCO totale). La faible valeur de 
DCO soluble observée pour le lisier B confirme la moindre dégradation de la matière 
organique. La différence sur la DCO totale est due au type de séparation mécanique employé 
(abattement entre 30 et 40% de la DCO totale). Ces différences de composition ont nécessité 
des réglages différents concernant les périodes d’anoxie et d’aération, afin d’obtenir à la fois 
une nitrification et une dénitrification complète dans les 2 cas. En effet, la dénitrification est 3 
fois plus rapide pour le lisier A que pour le lisier B. La matière organique du lisier A était 
probablement beaucoup plus rapidement/facilement biodégradable que celle du lisier B, 
nécessitant une hydrolyse préalable qui n’avait pas eu lieu pendant le stockage. Au contraire, 
la vitesse de nitrification est beaucoup plus rapide pour le lisier B. Cette vitesse importante, en 
comparaison avec le lisier A, semble principalement liée à la disponibilité importante 
d’oxygène, elle-même liée à la faible consommation par la matière organique. Concernant le 
phosphore, l’évolution de la concentration en phosphore dissous est opposée à celle que l’on 
pouvait attendre de la mise en place d’un procédé en aération séquentielle de type SBR. En 
effet, elle décroît ou reste stable durant les étapes anoxiques et anaérobies et augmente au 
début de l’aération pour atteindre des valeurs maximales 2 à 3 fois supérieures à celles 
observées en fin d’anaérobiose. Lorsque tout l’azote est oxydé, on observe une stabilisation 
puis une baisse de la concentration de P dissous à la fin du cycle. L’hypothèse la plus 
probable, pour expliquer cette augmentation pendant la nitrification, est une dissolution 
partielle des formes minérales liée à la baisse du pH d’environ ½ unité. Cette baisse de pH 
résulte de la production d’acidité liée à l’oxydation de l’azote ammoniacal. Cette hypothèse 
semble confirmée par l’évolution parallèle de la concentration en magnésium. En effet, le 
rapport Mg/P observé est supérieur à celui décrit dans le cadre des métabolismes biologiques 
destinés à rétablir l’équilibre intracellulaire. La différence peut s’expliquer par la dissolution 
de composés minéraux magnéso-phosphatés comme les struvites. Par contre, l’évolution du 
calcium est l’inverse de celle du magnésium et du phosphore. Ceci laisse supposer qu’un 
système complexe de réactions chimiques, entre les formes calciques et magnésiques des 
phosphates et carbonates, influence l’évolution des concentrations provoquées par les 
variations de pH. Au cours de ces expérimentations, l’évolution des réserves de PHB (forme 
sous laquelle est stockée le carbone intracellulaire) montre une accumulation pendant la phase 
anaérobie pour le lisier A. Du carbone facilement dégradable étant présent en quantité 
importante dans ce lisier, le métabolisme de relargage du phosphore consommé pour le 
stockage du carbone et décrit habituellement dans les procédés biologiques coexiste 
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probablement avec les mécanismes physico-chimiques. Le pH étant stable et élevé pendant 
cette étape, le phosphore relargué précipiterait aussitôt. La reconstitution des réserves de 
phosphore pendant l’aérobiose serait masquée par la dissolution liée à l’acidification du 
milieu. On observe donc sur l’ensemble du cycle de traitement un effet antagoniste des 
mécanismes chimiques et biologiques sur l’évolution de la concentration en phosphore 
dissous. Ce phénomène de précipitation du phosphore relargué en anaérobiose a déjà été 
décrit dans la littérature. En revanche, l’effet du pH pendant la nitrification n’a jamais été 
évoqué. En effet, la plupart des études concernent les eaux usées dont la concentration en 
azote est faible comparée à celle des lisiers. Les évolutions de pH pendant la nitrification 
(proportionnelle à la quantité d’azote présente) sont donc en général négligeables. De plus, la 
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Abstract  
In areas with intensive animal farming, phosphorus from livestock waste contributes to the 
eutrophication of surface water. To increase the phosphorus recycling potential, mineral 
phosphorus products have to be obtained not only from the liquid but also from the solid 
phase of piggery wastewater needing new physico-chemical processes to be investigated. 
Discarding phosphorus from organic matter by a previous solubilisation of phosphorus 
improves the potential recycling yield. In this aim, evolution of dissolved phosphorus was 
studied during a simplified sequencing batch reactor process. Two slurries were tested in a 
sequencing batch reactor pilot plant to see if the biological phosphorus metabolism could be 
used to obtain a phosphorus enriched effluent suitable to chemically recycle phosphorus. 
Dissolved phosphorus, calcium, magnesium and intracellular carbon storage as 
polyhydroxybutyrate were measured. When available carbon was sufficient both biological 
and chemical mechanisms were involved in phosphorus evolution. Dissolved P concentration 
was increased by up to seven fold by the biological treatment. However, the 
precipitation/dissolution of phosphate driven by the pH was dominant to explain the changes 
during one treatment cycle. Higher dissolved phosphorus concentration was obtained at the 
end of the acidification step due to nitrification. This result was discussed in the perspective to 
develop alternative strategies to obtain an enriched effluent suitable for a side-stream 
phosphorus recycling process. 
1- Introduction 
In intensive animal production areas, treatment of piggery wastewater has been developed 
to remove phosphorus and nitrogen from livestock effluents and avoid phosphorus 
accumulation in soils and nitrogen transfer to water resources. At the present time, mechanical 
separation by a centrifuge decanter causes up to 80% of the total phosphorus to be discarded 
together with most of the organic matter of the slurry. However, centrifuge decanting is an 
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expensive process and solids from centrifugation step need a further composting stage before 
being sold as an organic fertiliser. Moreover, this product is in competition with other 
products such as compost from green or domestic waste on the organic matter market. A 
process allowing phosphorus recycling without organic matter is required. 
Recycling phosphorus in a mineral form as calcium and/or magnesium phosphate provides 
a product valuable for industrial or agricultural use which is cheaper to transport and easier to 
use than sludge or organic fertilisers (Greaves et al. , 1999).  
Several experiments have been successfully undertaken to remove phosphorus from 
piggery wastewater as struvite (Burns et al., 2003; Celen, 2004 ; Kim et al., 2004; Nelson et 
al., 2003 ;Suzuki et al.2005). Struvite is a soluble magnesium ammonium phosphate that can 
be use instead of mineral phosphate fertilisers produced from mined phosphate (Ghosh et al., 
1996, Doyle & Parsons, 2002).  
Recycling phosphorus from the liquid phase of piggery wastewater allows the recycling of 
more than 90% of the dissolved phosphorus but this part represents only 10-20% of the total P 
because most of the phosphorus, in piggery wastewater, is in a solid mineral form (Barnett, 
1994; Dou et al., 2000; Gerritse & Zugec, 1977; Sharpley & Moyer, 2000). Previous 
solubilisation of the mineral phosphorus is needed to improve the efficiency of a chemical 
recycling process. 
An enhanced biological phosphorus removal process (EBPR) with alternating  anaerobic 
and aerobic/anoxic steps leads to release and accumulation of orthophosphate by the biomass. 
During the anaerobic stage, phosphorus accumulating bacteria store carbon, provided by the 
piggery wastewater’s volatile fatty acid (VFA), as polyhydroxyalcanoate (PHA). Because 
VFA in piggery wastewater are mainly as acetic acid, the PHA  formed is 
polyhydroxybutyrate (PHB). The energy needed for this metabolism is supplied by the 
degradation of the internal adenosine-tri-phosphate (ATP) releasing P in media. During the 
anoxic or aerobic stage stored carbon is consumed to rebuild the internal ATP pool by 
phosphate uptake (Mino et al., 1998).  
Recently, this metabolism has been combined with nitrification and denitrification in 
sequencing batch reactor (SBR) (Artan & Orhon, 2005). The biological phosphorus removal 
process has been successfully used at full scale to remove dissolved phosphorus from the 
supernatant of a centrifuged piggery wastewater by bio-accumulation of phosphorus in sludge 
(Tilche et al. , 2001 ; Zhu et al., 2006). The amount of P accumulated and released depends on 
the available carbon at the beginning of the anaerobic stage. Greaves & al (2001) have 
diverted this metabolism to increase the dissolved P concentration by adding acetate at the 
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beginning of the anaerobic stage after eleven accumulating cycles. Discharge of the SBR 
reactor just after this releasing step allowed to increase the dissolved P concentration by three. 
Such a phosphate pump mechanism is useful to obtain a P enriched liquid phase suitable for 
chemical recycling. However either in this last study or in the previous ones, EBPR in piggery 
wastewater was always observed with low dry matter effluent, centrifuged or diluted up to 1% 
of dry matter. After centrifugation, only 10-20% of the total P in slurry can be recycled and 
dilution is not sustainable at a farm level because of water consumption and volume of 
effluent to manage. In France, the use of alternate aerobic and anoxic/anaerobic phases in a 
simplified SBR, without settling, is widespread for the removal of nitrogen from high dry 
matter piggery wastewater (5-7% of dry matter) by the nitrification/denitrification process 
(Béline et al., 2004 ). This process enables nitrogen from very strong N effluent to be 
removed, but the fate of P during the biological nitrogen process has not been known. The aim 
of this work was to study the ability to obtain the EBPR metabolism in the modified SBR 
system used for nitrogen removal in high dry matter piggery wastewater and to determine the 
possible interactions with physico-chemical changes of P during the treatment. Then, this 
process could be used as the phosphate pump described by Greaves et al.(2001) to increase 
the P recycling potential by increasing the dissolved P concentration. Two different slurries 
were tested in a simplified 100 l SBR pilot plant.  
2-Material and methods  
2-1 Piggery wastewater : 
Slurry A was from a commercial fattening pig production unit located near Lamballe 
(Brittany , France). Slurry B was from an experimental plant from the National Institute for 
Agronomic Research (INRA) located near Rennes (Brittany, France). In this experimental 
plant, fattening pigs (7-81 kg) were grown in pig pens. Urine and faeces were collected 
separately and mixed in a clean tank. Before the experiments, the piggery wastewater was 
stored outside for 2 months during the winter period without mixing. Then, it was separated 
with a 100 µm centrifuge sieve (Demoisy, Beaune, France) and stored at 4°C during the pilot 
experiments. 
2-2 Pilot experiments   
A schematic diagram of the simplified SBR pilot plant is shown on the Fig. 1. The 
modified SBR process consists of a succession of cycles, during which the aerobic and 
anoxic/anaerobic phases alternate. At the beginning of each cycle, a known amount of piggery 
wastewater was added in the reactor through a buffer tank where the quantity was weighed 
and was recorded. The reactor was equipped with a foam breaker working during the aerobic 
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phases and a fine bubble diffuser fed with a compressor (2-5 m3. h−1). For mixing, the 
activated sludge were circulated, from the bottom to the top of the reactor, by means of a 
centrifugal pump (30 m−3. h−1). Water was continuously added in the reactor (< 0.0002 m3. 
h−1) to compensate for evaporation. At the end of each cycle, the activated sludge was 
withdrawn from the reactor by opening a valve ensuring a constant level. The biological 
reactor was equipped with on-line measurements of dissolved oxygen (Oxi197 oxygen meter, 
WTW, Weilheim, Germany), temperature (PONAPF-TTRANS , Ponselle, Viroflay, France), 
oxydo-reduction potential (ORP) (PONAPF-EHTRANS, Ponselle, Viroflay, France) and pH 
(PONAPF-PHTRANS, Ponselle, Viroflay, France). The system operated without sludge 
recirculation or decantation in the reactor, leading to a solids retention time equal to the 
hydraulic retention time. For each experiment, each whole-cycle of the simplified SBR 
process was scheduled as follows: 
(1) a feeding phase ; (2) an anoxic phase ; (3) an anaerobic phase ; (4) an aerobic phase ; 
(5) a withdrawal phase. 
 
Fig. 1. Schematic diagram of the pilot plant, treating piggery wastewaters: (1) storage 
tank (500 l); (2)  buffer tank and weighing system; (3) reactor (100-110 l); (4) the foam 
breaker; (5) mixing system; (6) fine bubbles diffuser; (7) pH, oxydo-reduction potential, 
dissolved oxygen and temperature sensors; (8) system for water addition; (9) gas flow meter; 





2-3 Analysis  
Total solids (TS), volatile solids (VS), chemical oxygen demand (COD) and total nitrogen 
(TN) were analysed according to standard methods (APHA, 1998). The soluble COD (CODs) 
was analysed after centrifugation at 4000 r. min-1 during 15 min. Volatile fatty acids (VFA), 
namely acetic acid, propionic acid, butyric acid, isobutyric acid, valeric and isovaleric acid 
were analysed using high pressure liquid chromatography (HPLC) (Peu et al., 2004). 
Ammonium was analysed by steam distillation (Bremner & Keeney, 1965) directly on the 
effluent. After centrifugation (18000 G, 10 minutes, 25°C), orthophosphate, nitrite and nitrate 
were analysed by ionic chromatography on a DX120 system (Dionex, Sunnyvale, USA) 
equipped with a AS9HC column (Dionex, Sunnyvale, USA). Calcium and magnesium were 
analysed on the same ionic chromatograph equipped with a CS12 column (Dionex, 
Sunnyvale, USA). Polyhydroxybutyrate were measured by HPLC with a method adapted 
from Hesselmann et al. (1999). 
 2-4 Experiments  
At the beginning of each experiment, the reactor was filled with 50 l of tap water and 50 l 
of activated sludge from a biological piggery wastewater treatment plant. The feeding amount 
of the reactor was progressively increased to the required value and the aeration period was 
adjusted to obtain an anaerobic stage (without nitrate or nitrite) and an aerobic stage (with 
available oxygen). Summaries of the final conditions in the pilot plant for each experiment are 
given in Table 1. The hydraulic retention time was 10 days. The results presented in this paper 
were obtained after a period of 3 hydraulic retention time (HRT) needed to reach equilibrium 
in the reactor. 













A 0.1 2 10 0.1 12 10 
B 0.1 7 5 0.1 12 10 
  
 
3- Results  
3-1 Slurries characteristics 
The two slurries have the same amount of ammoniacal nitrogen (Table 2). As expected, 
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slurry A had about a twice higher total COD and dissolved COD but also of total and mineral 
phosphorus content compared to slurry B. For both slurries,  50% of the dissolved COD was 
VFA that is the most available form of carbon for denitrification and biological phosphorus 
removal.  
Table2 : Raw slurry characteristics; mean of three determinations, except for P in slurry B; values in 
brackets are for standard deviation; DM, dry matter, MM, mineral matter; TSS, total suspended solid; 
COD, chemical oxygen demand. 
 
Property Slurry 
 A B 
DM, g.kg-1 57(2) 31(1) 
MM, g.kg-1 16.2(0.3) 13.3(0.1) 
TSS, g.kg-1 51(1) 20(1) 
Ammoniacal-N, g.kg-1 3.6(0.3) 3.4(0.1) 
Total Kjedhal-N, g.kg-1 5.7(0.3) 4.3(0.1) 
COD total, g.kg-1 79(12) 39(1) 
COD dissolved, g.kg-1 30(4) 15(1) 
VFA g[COD].kg-1 15(1) 6(1) 
P-PO43-, g.kg-1 0.035(0.006) 0.09 
Mineral solid P, g.kg-1 1.0 0.4 
Total P, g.kg-1 1.40(0.01) 0.7 
 
3-2 Pilot experiments 
Aeration was adjusted to provide an anaerobic and an aerobic stage (Fig. 2, redox 
evolution). 
After 30 days, the reactor was in steady state conditions (more than 3 HRT). Dissolved 
orthophosphate, nitrite, nitrate, cations and PHB were measured at regular intervals, during 
one cycle. 
The denitrification step was completed in one hour for the slurry A. During the anaerobic 
stage the ORP decreased to -300 mV. The aeration step allowed all the ammoniacal nitrogen 
to be nitrified in about 4 hours. During the nitrification, the dissolved oxygen remained very 
low (0,2 mg l-1) and increased to 4 mg l-1 when all the ammoniacal nitrogen was nitrified. For 
slurry B, the denitrification was completed in 3 hours. The anaerobic step was 2 hours and the 
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minimum ORP was approximately about -350 mV. The oxygen concentration was about 1 mg 
l-1 during the nitrification process and increase to 7 mg l-1 at the end of the aeration step (Fig. 
2). Due to its high VFA content, the denitrification rate was faster in slurry A than in slurry B 
(116 mg[N] kg-1 h-1 and 49 mg [N] kg-1 h-1, respectively). On the other hand, nitrification rate 
was only 32 g[N] kg-1 h-1 in slurry A against 140 g[N] kg-1 h-1 in slurry B (Fig. 2). Nitrification 
of slurry A was limited probably because of the competition for oxygen between nitrification 
and organic matter oxidation. 
 
Fig. 2. Variations in redox (__), soluble oxidised nitrogen (     )  and oxygen (---)  during a 
treatment cyclefor: (a).slurry A; and (b) slurry B 
 
As presented on Fig. 3, for slurry A, the dissolved phosphate decreased from 250 mg kg-1 
to 157 mg kg-1 during the anoxic and anaerobic phases and increase to 238 mg kg-1 during the 
nitrification. The concentration decreased to 195 mg kg-1 at the end of the aeration step. 
Depending of the step of the treatment cycle, the dissolved phosphorus concentration 
increased 5 to 7 fold compared to the concentration in raw slurry. For slurry B dissolved 
phosphate quickly decreased from 34 mg kg-1 to 15 mg kg-1just after the feeding  step and 
slightly increased to 30 mg kg-1during the anoxic and anaerobic stage. During the first step of 
the nitrification, the concentration rapidly increased to 82 mg kg-1. As for the slurry A the 
concentration decreased at the end of the cycle to reach 53 mg kg-1. (Fig. 3). Whatever the 
step of the treatment cycle the dissolved phosphorus concentration was lower than in the raw 
slurry. For the two slurries, maximum concentrations were observed during a short period at 
the feeding step and then, at the end of the nitrification step. 
For the both slurries, trends of magnesium evolution were the same as orthophosphate 
(Fig. 4). For the slurry A, magnesium decreased from 216 to 102 mg kg-1during the anoxic 







































































However, magnesium did not decrease at the end of the aerobic step, unlike calcium which 
remained stable until the end of the aeration step where it decreased from 145 to 100 mg kg-1. 
 
Fig. 3. Variations in ORP (__), dissolved P (     ) during a treatment cyclefor: (a).slurry A; 
and (b) slurry B 
For slurry B, magnesium  remained stable around 130 mg kg-1 during the anoxic and 
anaerobic stages and increased to 182 mg kg-1at the beginning of the aerobic stage before to 
slowly decrease to 160 mg kg-1 at the end of the aeration step. The calcium remained stable 
during the anoxic and anaerobic stage but decreased from the beginning of the aerobic stage 
from 124 to 42 mg kg-1. 
 
Fig. 4. Variations in pH (__), dissolved P (    ), dissolved Mg(     ), dissolved Ca (     
)during a treatment cyclefor: (a).slurry A; and (b) slurry B 
Except for a short decreasing/increasing period observed just after the feeding period, pH 
changes were small during the anoxic and anaerobic period. An acidification (about 0.5-0.7 
pH unit) was observed during the first step of the aerobic stage followed by an increase of the 













































































































For slurry A, a decrease of the intracellular PHB was observed during the anoxic phase 
and a fast increase (+ 160 mg kg-1 in less than half an hour) during the anaerobic step (Fig. 5). 
This stored carbon was consumed during the first step of the nitrification and remained stable 
until the end of the cycle. 
Fig. 5. Variations in ORP (__), PHB (       ) during a treatment cyclefor: (a).slurry A; 
and (b) slurry B 
For slurry B, intracellular storage of PHB occurred in the first minutes of the anoxic phase 
(+ 55 mg kgl-1). The carbon was consumed during the denitrification step (-50 mg kg-1), the 
level remained stable during anaerobic step (about 25 mg kg-1) and slowly decrease during the 
aerobic step (-15 mg kg-1).   
4-Discussion 
As outlined in the Table 1, the tested pig slurries have highly variable characteristics. 
Differences in total, mineral solid phosphorus and total COD contents are mainly due to the 
separation and are in agreement with previous work (Daumer et al, 2004). Soluble 
ammoniacal nitrogen, phosphorus and COD pass through the separation devices and the 
differences for soluble compounds between the 2 slurries are mainly due to the previous farm 
management practise and storage (Boursier, 2005). Slurry B was from an experimental plant, 
collected as separated urine and faeces in clean tanks. It was stored two months outside in the 
winter period without agitation. Slurry A was sampled in a commercial unit. Slurry was stored 
a part of the time in the pit under the slatted floor at room temperature where slurry has been 
previously stored and the rest of the time in the equalisation tank with daily agitation. 
Anaeobic hydrolysis and acidogenesis have biodegraded a part of the organic matter in slurry 
A producing readily degradable carbon in the VFA form. This process was probably not 
completed during the storage of slurry B, explaining the difference between carbon 
availability of the 2 piggery wastewaters. 


























































one previously described in SBR where both biological phosphorus and nitrogen removal take 
place (Artan & Orhon, 2005) but is in compliance with the results obtained recently by Choi 
et al. (2006) with a non diluted or centrifuged piggery wastewater. The dissolved 
orthophosphate concentration remains stable or decreases during the anaerobic step and 
increases during the aerobic step. For the two slurries trends for dissolved magnesium and 
phosphorus are the same. The ratio Mg/P, released or entrapped in solid (more than 1), is 
higher than the ratio linked to the biological process, (1/3) (Comeau et al ,1996; Smolders et 
al., 1995) supporting the hypothesis of a chemical mechanism based on magnesium phosphate 
precipitation/dissolution driven by pH evolution (Fig. 4). The influence of pH changes in 
piggery wastewater was previously described by Ndegwa et al. (2001) and Luo et al. (2002). 
The acidification (0,5 pH unit) is due to the high nitrification rate in the reactor (2H+ released 
for each mole of NH4+ turned in NO3-). Precipitation/dissolution during the simplified SBR 
treatment of piggery wastewater is described as follow : ammonium brought by feeding at the 
beginning of the anoxic stage and high pH leads to struvite (ammonium magnesium 
phosphate) precipitation while acidification induced by nitrification at the beginning of the 
aeration stage leads to struvite dissolution. No more ammonium is available at the end of the 
aerobic stage, preventing new struvite precipitation when pH increased again. From this 
hypothesis, during anoxic/anaerobic stage, phosphorus decrease, calculated from the molar 
ratio phosphorus/magnesium in struvite, should be 200 mg[P] kg-1 while only 93 mg[P] kg-1 is 
measured. In the same manner, during the first part of the aerobic stage, dissolution of struvite 
should induce a 210 and 75 mg[P] kg-1 increase while the 100 and 50 mg[P] kg-1 are measured 
for slurry A and B respectively. From these data, struvite precipitation/dissolution is not the 
single mechanism explaining orthophosphate evolution. Simultaneous biological and 
chemical processes in phosphorus removal have previously been described (Arvin, 1983 ; 
Bortone et al., 1992, Witt et al., 1994). The difference between calculated and measured  
precipitated phosphorus (107 mg[P] kg-1 in slurry A) could be biologically released and then, 
chemically precipitated during the anaerobic stage while 110 and 25 mg[P] kg-1 dissolved by 
acidification could be biologically up taken during the aerobic phase for slurry A and B 
respectively. The assumption of a concealed biological metabolism is sustained by the 
accumulation of PHB during the anaerobic stage for slurry A and at the beginning of the 
anoxic stage in slurry B. Polyhydroxybutyrate storage is linked to the amount of carbon 
available during the anaerobic stage. Carbon supplied by feeding was 0.75 g COD and 0.3 g 
COD as VFA in the reactor for slurry A and B, respectively. The stoichiometric carbon 
requirement for nitrification is about 0.5 g COD (2.86 g[COD] g[N]-1 ) in pilot plant. For 
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slurry A, 0.25 g of carbon are available for PHB storage. The ratio between PHB accumulated 
and COD is about 0.64 g[PHB] g[CODVFA]-1. This value is in accordance with the 0.64-0,65 g 
g[COD]-1 previously described in wastewater (Baetens, 2001 ;Kuba et al., 1997a&b; 
Smolders, 1994). The ratio between calculated phosphorus released and PHB stored is 0.7, 
comprised in the interval found in litterature (0.2 and 0.9 g[P] g[PHB]-1 ; Kuba et al.,1997; 
Baetens, 2001). The ratio P uptake/ PHB stored (about 0.7 for slurry A) is slighty lower than 
the range obtained before (1.5 g[P] g[PHB]-1, Baetens, 2001). Phosphate accumulating 
organism are probably in competition with others bacteria, able to store PHB without 
phosphorus uptake like glycogen accumulating organisms (Liu et al., 1996). In slurry B, VFA 
are not sufficient for denitrification and both external carbon and internal PHB are probably 
used as substrate for denitrification as previously described by Kuba et.al (1997b), Chuang et 
al..(1998) and Filipe et al.. (1999). The low denitrification rate observed for slurry B, is due to 
the organic matter degradation rate (Boursier et al., 2005). No more carbon is available for 
anaerobic PHB storage and no phosphorus is released. This is why, after the fast precipitation 
induced by ammonium supplied by feeding, magnesium and orthophosphate remain stable 
during the anoxic and anaerobic stage. 
For both slurries, at the end of the aerobic stage, pH increases but no ammonium is 
available for struvite precipitation neither PHB for phosphorus uptake. Precipitation of 
phosphorus as calcium phosphate is sustained by calcium decrease. Finally, dissolved P is 
increased by the SBR treatment in slurry A and decreased in slurry B. The role of the micro 
organisms in converting insoluble P to soluble forms had been previously described by Luo 
and Sun (1993, 1994) and Gerritze and Zugec (1977). The activity of the PAO micro 
organisms is explaining the higher conversion of insoluble P into soluble forms in slurry A. 
Those first results show the complex interaction between the chemical process, controlled 
by pH, and the biological one, controlled by the carbon sources available, on the dissolved 
phosphorus concentration during the SBR treatment of piggery wastewater. Other 
mechanisms such as adsorption could also interfere with. The main unexpected result of this 
study is that the acidification due to the nitrification is the crucial mechanism responsible for 
phosphorus dissolution. It could be increased by optimising the hydraulic retention time and 
the aerobic/anoxic/anaerobic sequencing, increasing the amount of nitrogen per cycle. The 
role of the biological metabolism is more contradictory. However, when carbon is available, 
dissolved phosphorus and whereby, the recycling potential is increased by the biological 
treatment. This could be optimised to be used as a phosphate pump as described by Greaves et 
al..(2001), releasing phosphate accumulated during several cycles by a carbon spike before 
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acidification by nitrification. Using acetic acid to provide carbon will decrease the pH and a 
cumulative effect of biological P release and acidification by nitrification and acetic acid 
could occur. However, the balance with the bio-accumulation of phosphorus induced by this 
metabolism has to be studied further. Management of the slurry before the treatment is critical 
for the availability of the carbon needed and consequently the existence of the EBPR 
metabolism. 
5-Conclusion 
This study has shown that both biological phosphorus removal metabolism and chemical 
mechanism play an antagonistic role on dissolved phosphorus evolution during simplified 
sequential batch reactor treatment of piggery wastewater. Biological phosphorus metabolism 
is strongly dependant of the amount to the available carbon and so of the previous 
management and storage of the slurry. Carbon degradation during the storage is needed to 
provide the carbon available for the enhanced biological phosphorus removal metabolism. 
When this metabolism was efficient, even if chemical precipitation occurred, the dissolved 
phosphorus concentration is increased up to seven fold, compared to the raw slurry, increasing 
the chemical recycling potential concurrently. The maximum was obtained at the end of the 
nitrification step. In very strong N effluent like piggery wastewater, the simplified SBR 
process for nitrogen removal can induce significant acidification depending of the treatment 
parameters. The effect of the pH was rarely discussed before (excepted to explain 
simultaneous precipitation) probably because it remains stable during the treatment of most of 
the effluent. In this study, acidification obtained by nitrification is explaining the maximum 
dissolved phosphate concentration. This biologically induced acidification can be optimised 
and a synergy could be established with the biological release of accumulated phosphorus 
induced by a carbon spike at the end of the anaerobic step to obtain a higher dissolved 
phosphorus suitable for a chemical recycling process. 
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Deux autres séries d’expérimentations ont été mises en place pour valider l’hypothèse du rôle 
des modifications de pH induites par la nitrification sur l’évolution du phosphore dissous. La 
première série d’expérimentations a consisté à établir un lien entre la quantité d’azote nitrifiée 
et l’évolution du phosphore dissous. Pour cela, les paramètres du traitement (temps de séjour 
et durée des cycles) ont été modifiés afin de traiter des quantités différentes d’azote à partir du 
même lisier. Au cours de la seconde série d’essais, nous avons cherché à vérifier que les 
variations observées étaient bien liées à l’évolution du pH. Pour cela, des expérimentations 
avec régulation du pH pendant la nitrification ont été réalisées. Les résultats de ces deux 
séries sont présentés dans la publication suivante.  
En résumé, les modifications du temps de séjour total dans le réacteur et de la durée de 
chaque cycle ont permis de faire varier la quantité d’azote ammoniacal introduite dans le 
réacteur, de 13 à 105 mg.kg-1. Aucune évolution significative du phosphore dissous n’a été 
observée lorsque la concentration initiale en azote ammoniacal dans le réacteur était faible 
tandis que des variations de l’ordre de 30 à 50 mg.kg-1 ont été observées, pendant la première 
étape de la nitrification, pour les cycles permettant d’obtenir de fortes concentrations 
d’ammonium au départ. Ces résultats confirment l’hypothèse du rôle de la quantité d’azote 
nitrifiée sur l’évolution du phosphore dissous. Comme dans les essais précédents, cette 
augmentation de la concentration en phosphore dissous, pendant la première étape de la 
nitrification, est associée à une augmentation parallèle de la concentration en magnésium 
dissous.  
Pour déterminer si ces variations de pH, engendrées par la nitrification, étaient à l’origine 
des variations observées sur le phosphore dissous, des essais ont été réalisés dans des 
conditions identiques de temps de séjour et de durée de cycle, mais avec un pH régulé et avec 
ou sans inhibition de la nitrification. 
Lorsque le pH est régulé à la valeur minimale observée sur le témoin en fin de nitritation 
(7 - 7,5), on n’observe pas de variation significative de la concentration en P dissous. Cette 
concentration reste à la valeur maximale observée lors du cycle témoin en fin de nitrification, 
confirmant le rôle de l’acidification sur son évolution. En revanche, au cours d’une autre 
expérimentation et malgré la régulation du pH effectuée autour de la valeur observée au début 
du cycle de traitement (8 - 8,5), l’évolution du phosphore dissous était similaire à celle 
observée pour le témoin non régulé, avec une amplitude de variations plus faible de l’ordre de 
25 à 30%. Dans ce cas, bien que l’acidification du milieu liée à la nitrification soit neutralisée 
par l’ajout de soude, la concentration en phosphore dissous a augmenté de façon significative 
pendant la première étape de la nitrification. La baisse de la concentration en ammonium 
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déplacerait l’équilibre entre la forme précipitée et la forme dissoute provoquant la dissolution 
des struvites. La nitrification, qui intervient grâce à des enzymes liées aux parois cellulaires, a 
pu également provoquer une acidification locale, suffisante pour dissoudre les formes 
minérales du phosphore ayant précipité à la surface des cellules. Au cours de la dernière 
expérimentation pendant laquelle la nitrification était inhibée, la concentration en phosphore 
dissous n’a pas évolué de façon significative, confirmant le rôle effectif de la nitrification sans 
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Abstract 
The effect of the nitrification on dissolved phosphorus during the treatment of piggery 
wastewater by a modified sequencing batch reactor has been observed in a previous study. 
The high solid mineral phosphorus content in the piggery wastewater and the chemical 
mechanism induced by the fall in pH during the nitrification were proposed to explain this 
effect. In this work, trials using modified sequencing batch reactors were performed to study 
the influence of the amount of nitrified nitrogen on pH (and thus solubility of the phosphorus) 
and determine whether the pH was the main cause of the increased phosphorus dissolving. 
The dissolved phosphorus was found to increase (up to 3 fold) with the increase in nitrified 
nitrogen. However, even if the pH was regulated this dissolving still occurred. This could be 
due to local variations of the pH near the bacterial floc. The modified sequencing batch 
reactor process management (hydraulic retention time and anaerobic/aerobic step duration) 
allowed the control of the amount of nitrogen nitrified in one cycle and hence the amount of 
the phosphorus dissolved. 
1. Introduction 
Phosphorus and nitrogen excess in the environment are responsible for eutrophication in 
surface waters and in estuary zones. Owing to the high concentration of these nutrients in 
livestock effluents, strict local rules have been laid to avoid phosphorus and nitrogen transfer 
to water resources in intensive animal production areas (prefectorial decrees, 2002). In 
Brittany, biological treatment based on a modified sequencing batch reactor (SBR) process 
has been developed to transform ammoniacal nitrogen (NH4) from piggery wastewater to 
molecular nitrogen (N2) by nitrification/denitrification (Beline et al., 2004). In wastewater 
treatment also, the same process is often used to remove phosphorus, by concentrating 
phosphorus biologically in sludge (Artan & Orhon, 2005). In the latter case, the enhanced 
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biological phosphorus removal process (EBPR) with alternate anaerobic and aerobic/anoxic 
phases, lead to the release by the biomass, and accumulation of orthophosphate as 
polyphosphate. During the anaerobic stage, phosphorus- accumulating organisms (PAO) store 
carbon as polyhydroxyalcanoate (PHA), mainly polyhydroxybutyrate (PHB), and release 
phosphorus. During the anoxic or aerobic stage stored carbon is consumed to rebuild the 
internal phosphorus pool by phosphate uptake (Mino et al., 1998). Depending on the 
conditions, accumulation or release of phosphorus by the biomass can be increased. The 
biological phosphorus removal process has been successfully used on a full scale by Tilche et 
al. (2001) or Zhu et al. (2006) to remove dissolved phosphorus from the supernatant of a 
centrifuged piggery wastewater by bio-accumulation of phosphorus in sludge. However, this 
same metabolism could also be used as a ‘phosphate pump’, increasing its release (by acetate 
addition) during the anaerobic phase after several cycles of treatment, leading to highly 
dissolved phosphorus content. After a settling phase, phosphorus can be removed from the 
effluent by a chemical process and recycled as a fertilizer for agricultural use (Greaves et al., 
2001). Previous works (Boursier, 2003; Choi et al., 2006) have shown that, when the piggery 
wastewater was not centrifuged before the SBR, the net evolution of dissolved phosphorus 
was the opposite of those induced by the EBPR with centrifuged piggery wastewater or urban 
wastewater. During the anoxic/anaerobic stage dissolved phosphorus remained constant but 
increased during the subsequent aerobic stage. The accumulation and consumption of PHB 
occurred but the biological metabolism was negated by other mechanisms, probably chemical 
ones, induced by the high pH during the anoxic/anaerobic stage and the acidification observed 
during the aerobic stage. Precipitation of phosphorus biologically released, as a result of 
the high pH during the anaerobic stage, has been previously described (Arvin, 1983; Arvin & 
Kristensen, 1984; Kuba et al., 1997; Luo et al., 2002). Acidification induced by nitrification 
has been proposed as a mechanism to explain the dissolving of phosphorus during the aerobic 
stage but this was not proven experimentally (Boursier, 2003; Choi et al., 2006). The 
stochiometric equation of nitrification leads to two protons released for one molecule of 
ammoniacal nitrogen nitrified. However, in most effluents, the initial nitrogen concentration is 
not sufficient to induce a significant pH fall by nitrification. Nitrogen content in raw piggery 
wastewater varies from 3 to 6 g l.-1 (mainly as ammonium). In the SBR, depending on the 
treatment parameters, the ammoniacal nitrogen concentration could be up to 200 mg l-1 after 
the feeding step. Even if the buffering capacity of the slurry is high (Sommer & Husted, 
1995), nitrification affects pH (Daumer et al., 2007). Moreover, in piggery wastewater, most 
of the phosphorus exists in a mineral form and is very sensitive to pH changes. A better 
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understanding of both, the biological and the chemical mechanisms, involved during SBR 
treatment of strong effluents like piggery wastewater is needed for its efficient use either as a 
‘phosphate pump’ or to concentrate phosphorus in sludge. The biological metabolism was 
reported in a previous work (Daumer et al., 2007). The aim of the work reported here was to 
confirm the chemical effect of the nitrification step on the dissolution of phosphorus by 
studying different levels of ammoniacal nitrogen feeding a modified SBR pilot which was 
obtained by modifying the treatment conditions (hydraulic retention time and duration of the 
cycles). Treatment conditions were in the range of those usually found in commercial plants. 
In the second part, the acidification hypothesis due to nitrification was examined by 
performing nitrification under constant pH and by inhibiting the nitrification step.  
2. Material and methods 
2.1. Piggery wastewater 
Slurry for the first experiment was collected from mechanically separated effluent using a 
screw-press-auger in the treatment plant of a commercial pig breeding unit in Brittany 
(France). For the second part of the study, the slurry was taken from an experimental farm run 
by the French institute for agronomical research (INRA) located near Rennes, Brittany, 
France. Fattening pigs (7–81 kg) were grown in pig pens with urine and faeces, collected 
separately and mixed in a clean tank. The slurry was stored 2 months outside in winter (cold) 
period without mixing before being homogenised and separated with a 100 mm screen 
centrifuge (Demoisy, Beaune, France). The characteristics of the slurries are described in 





2.2. Modified 100 l sequencing batch reactor pilot 
The schematic of the simplified SBR pilot plant is shown in Fig. 1. The SBR operates 
under a succession of cycles, during which the aerobic and anoxic/ anaerobic phases alternate. 
At the beginning of each cycle (anoxic stage), a specified amount of piggery wastewater was 
added to the reactor through a buffering tank where the quantity was weighed and recorded 
(feeding phase). The reactor was equipped with a foam breaker (working during the aerobic 
phase). Air was supplied with a fine bubble diffuser using a compressor (2–5m3 h-1). For 
mixing, the activated sludge was circulated, from the bottom to the top of the reactor, by 
means of a centrifugal pump (30m3 h-1). Water was continuously added to the reactor ( 
0.0002m3 h-1) to compensate for evaporation. At the end of each cycle, during the aerobic 
stage, the treated slurry was allowed to overflow from the reactor by opening a valve. Sensors 
were used for measurements of dissolved oxygen (oxy 197 oxygen meter, WTW, Weilheim, 
Germany), temperature (PONAPF-TTRANS, Ponselle, Viroflay, France), redox potential 
(PONAPF-EHTRANS, Ponselle, Viroflay, France) and pH (PONAPF-PHTRANS, Ponselle, 
Viroflay, France). The system was operated without sludge recirculation or decanting, leading 
to a suspended solids retention time equal to the hydraulic retention time. For each 
experiment, the cycle of the modified SBR was scheduled as follows: (1) feeding phase; (2) 
anoxic phase; (3) anaerobic phase; (4) aerobic phase; (5) withdrawal phase. The piggery 
wastewater used for the first experiment had a low carbon content. To save carbon for 
denitrification, the nitrification step was stopped when all the ammoniacal nitrogen was 
oxidized to nitrite even if the nitrate state was not reached. For the second experimental 
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programme, both nitrition and nitration were completed. The schedule for each experiment is 
summarised in Table 2. Samples for analysis were taken after a stabilisation period equal to 
two hydraulic retention times. 
 
 
2.3. Laboratory 10 l modified sequencing batch reactor 
The 10 l SBR consisted of a cylindrical vessel equipped with an air diffuser at the bottom, 
a paddle stirrer and a foam breaker. In this experiment, both reactors (10 l and 100 l) were run 
concurrently. The 10 l reactor was filled with sludge collected in the 100 l reactor just after its 
feeding stage. The pH was automatically regulated by addition of hydrochloric acid or sodium 
hydroxide addition to keep it constant during the nitrification cycle. In test 1, pH was 
regulated to 8.2, which was the pH before the nitrification in the pilot. In test 2, pH was 
regulated to 7, to see if, when the chemical dissolution process has already occurred, new 
dissolution could be obtained by nitrification. For the nitrification inhibition test (test 3) 
allylthiourea was added at the end of the anaerobic stage. For each test the cycle was 




Total solids (TS), volatile solids (VS), chemical oxygen demand COD and total nitrogen 
(TN) were analysed according to standard methods (APHA, 1998). The soluble COD was 
analysed after centrifugation at 4000 rev min-1 for 15 min. Volatile fatty acids (VFA), namely 
acetic acid, propionic acid, butyric acid, isobutyric acid, valeric and isovaleric acid were 
analysed using high-pressure liquid chromatography (HPLC) (Peu et al., 2004). Ammonium 
was analysed by steam distillation (Bremner & Keeney, 1965). After centrifugation (18 000 g, 
10 min, 25 °C), orthophosphate, nitrite and nitrate were analysed by ionic chromatography on 
a DX120 system (Dionex, Sunnyvale, USA) equipped with a AS9HC column (Dionex, 
Sunnyvale, USA). Calcium and magnesium were analysed using the same system but 
equipped with a CS12 column (Dionex, Sunnyvale, USA). Polyhydroxybutyrate (PHB) was 
measured by HPLC with a method adapted from Hesselmann et al. (1999). 
 
3. Results 
3.1. Effect of amount of nitrogen nitrified on the phosphorus 
The experiment was conducted on the 100 l reactor. The amount of nitrogen nitrified in 
each cycle varied by changing the duration of the cycle and the hydraulic retention time in the 
SBR pilot from 1.3 g in cycle C1 to 10.5 g in cycle C4, i.e. an initial concentration of 13–105 
mg kg-1. In all the trials, the nitrition step was completed, leaving no ammonium at the end of 
the aerobic stage. The pH variation during treatment cycles is described in Fig. 2. Due to 
electrical interference with the signal from the sensor, the pH was not recorded for cycle C3. 
For all other cycles, a rapid decrease of pH was observed at the beginning of the aerobic 
period when nitrification began. This one was stopped at the end of the nitrition step so, the 
pH increase previously observed during nitration (Boursier, 2003) was not completed and the 
pH at the end of the cycle was lower than at the beginning. There was no significant evolution 
of the dissolved phosphorus during the treatment cycle in trials C1 and C2. A net increase of 
+30 and +50 mg kg-1was observed during the aerobic stage in trials C3 and C4, respectively. 
No significant variations in dissolved calcium concentrations were observed in C1 and C2. 
This ion slightly increased during the anoxic step and decreased during the aeration step in C4 
(-15 mg kg-1). Dissolved magnesium concentration decreased during the anaerobic stage in all 
the cycles (-14 to -22 mg kg-1). In trial C4, the magnesium concentration increased (+60 mg 







3.2. Effect of pH 
To determine if the evolution of dissolved phosphorus during nitrification was due to pH 
variations, three separate tests were performed in the 10 l reactor and compared to a control 
cycle in the 100 l SBR pilot. The pH was controlled during the treatment cycle in test 1 and 2. 
In test 3, nitrification was inhibited by allylthiourea addition. The 100 l pilot was managed to 
ensure both the nitrition (oxidation of ammonical nitrogen in nitrite) and the nitration 
(oxidation of nitrite in nitrate). In this experimental programme, 170 g of nitrogen were 
introduced in the reactor. In the control cycle, complete nitrification ended less than 2 h after 
the beginning of aeration. The nitrification rate was 135 mg [N] kg-1 h-1. The pH fell from 8.6 
to 8.0 during the nitrition step but returned to its initial level at the end of the cycle. Nitrition, 
not nitration was completed at the end of the cycle in test 1. The nitrification rate was 26 mg 
[N] kg-1 h-1. No ammoniacal nitrogen was detected at the end of the test and the total amount 
of nitrified nitrogen was lower than in the control (110 vs. 135 mg kg-1). Stripping of 
ammonia due to the high pH maintained during the aeration step could explain this result. In 
test 2, the nitrification rate was only 13 mg [N] kg-1 h-1 and only 60% of the initial 
ammoniacal nitrogen was nitrified (Fig. 4). In test 1, dissolved phosphorus evolution was the 
same as the control during the anoxic/anaerobic step (Fig. 5). It increased more slowly 
than the control during the aerobic step (12 vs. 20mg kg-1 h-1). The maximum concentration 
was lower than those obtained in the control (65 and 82 mg kg-1). In test 2, due to the low pH 
(7.0), the dissolved phosphorus concentration was about 100 mg kg-1 and did not change 
during the cycle. No further phosphorus dissolution was induced when nitrification occurred. 
There was no increase in dissolved phosphorus when nitrification was inhibited (test 3). As 
observed for the first experiments, trends for dissolved magnesium and phosphorus were 
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similar (Fig. 6). A small decrease of dissolved calcium concentration was observed during the 
















Phosphorus dissolving by nitrification during the aerobic stage, previously observed by 
Boursier (2003), was confirmed by the results from this study. No increase in the 
concentration of dissolved phosphorus was observed when nitrification was inhibited or when 
the initial nitrogen concentration was low. The maximum increase was observed when the 
amount of nitrified N was maximum (control test of the second programme). The pH had an 
effect on the dissolved phosphorus since the maximum amount was obtained when pH was 
controlled at 7. However, an increase of dissolved phosphorus occurred with nitrification even 
if the pH was held at 8.6. The enzymes responsible for nitrification have been identified as 
membrane-bound enzymes (Arp et al., 2002). The H+ ions released by nitrification at the cell 
surface could decrease pH locally near the bacterial floc. Biomass is also known to be a 
nucleation site for crystal formation (Valsami-Jones, 2001). The local decrease of the pH at 
the surface of the nitrifying bacterial floc could dissolve the mineral fixed on the biomass and 
increase dissolved phosphorus. Owing to similar trends in magnesium and phosphorus 
evolution, the mineral involved could be struvite (magnesium ammonium phosphate), which 
is one of the main mineral compounds identified in slurry (Bril & Salomons, 1990; Celen et 
al., 2004; Kim et al., 2004; Laridi et al., 2004; Nelson et al., 2003). The molar ratio of 
magnesium to phosphorus dissolved during the nitrition step was close to one. The molar ratio 
cannot be calculated for the ammonium, because of its consumption by the nitritation. The 
hypothesis of struvite formation/dissolution during the treatment cycle was supported by the 
immediate decrease of the dissolved concentration of magnesium, phosphorus and ammonium 
(when it was measured) after the feeding step as it was observed in C4 and in the controlled 
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pH tests. The magnesium/phosphate molar ratio calculated by the difference between the last 
point of the cycle and the stabilised value during the anoxic step was 1.2 for C4 and 1:7 in 
controlled pH tests. The ammonium/ phosphorus molar ratio was 1:8. These figures are higher 
than the 1:1 molar ratio expected from struvite precipitation. The dissolved calcium 
concentration was increased at the same time. Dissolution of phosphate from other mineral 
forms like calcium phosphate could provide the phosphorus missing from the molar ratio for 
struvite formation. The carbonate, which is present in large amounts in piggery wastewater 
could also play a role in the variation observed either for magnesium or calcium. Other 
mechanisms such as adsorption or assimilation to maintain equilibrium state in cells as 
described by van Groenestijin et al. (1988) could also be involved to explain the difference 
between measured and theoretical ratio. The importance of the interactions between biological 
and chemical mechanisms has been previously described by Musvoto et al. (2000) in 
wastewater with high nitrogen or fatty acid content. These authors have addressed the 
complexity of chemical evolution based on the kinetic chemical modelling under changes 
biologically induced in the media. This approach seems to be an interesting one to carry out 
the study of phosphorus evolution during biological treatment of piggery wastewater.  
5. Conclusion 
The results have confirmed the role of the nitrification on dissolving phosphorus during 
the aerobic stage of the SBR treatment cycle of piggery wastewater. The amount of 
phosphorus dissolved depends on the amount of N nitrified. As shown in the first part of this 
work, phosphorus dissolving can be controlled by treatment parameters like hydraulic 
retention time or duration of the cycle. More nitrogen is fed at each cycle if the hydraulic 
retention time is shortened or if the cycle durations increased. Acidification due to 
nitrification is an explanation. However, this result was observed even if the pH was regulated 
by sodium hydroxide addition during the aerobic stage, showing that the local acidification at 
the bacterial floc surface is probably responsible for the dissolution of mineral particles 
adsorbed on biomass. When the pH was controlled around 7 by HCl addition during the cycle, 
the mineral particles were dissolved before the nitrification and no increase in dissolved P was 
observed during the nitrition step. This better understanding of the interactions between 
biological and chemical mechanisms will be used to optimise the biological treatment of pig 
slurry, either to concentrate P in sludge, or to obtain the enriched dissolved P effluent needed 
to develop a chemical recycling process. 
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Ainsi, l’ensemble des essais réalisés sur les réacteurs biologiques de type SBR ont montré 
un antagonisme entre les mécanismes chimiques liés à l’acidification du milieu par la 
nitrification et les mécanismes biologiques liés à la mise en place d’un métabolisme 
d’accumulation/relargage du phosphore de type EBPR. La prépondérance des mécanismes 
chimiques peut être obtenue en modifiant les paramètres du traitement, tandis que le 
métabolisme biologique de type EBPR peut être limité en jouant sur la durée et les conditions 
de stockage du lisier. En effet, il est ainsi possible de limiter la quantité de carbone facilement 
dégradable nécessaire aux microorganismes accumulateurs de phosphore. Cependant, la 
quantité maximale de phosphore dissous au cours de ces essais n’a jamais excédé 15% du 
phosphore total du lisier à traiter. Même si une optimisation de la dissolution du phosphore 
par le procédé de traitement  biologique peut sans doute encore être obtenue, celle-ci restera 
probablement insuffisante pour un recyclage conséquent du P.  
Il semble donc nécessaire de procéder à la dissolution du P par acidification directe du 
lisier. Dans la suite de notre travail, cette option a été évaluée et est présentée dans le chapitre 
suivant. Suite à la dissolution, la précipitation a également été étudiée et, dans le cadre de ces 
travaux, la fiabilité d’un modèle géochimique pour simuler l’effet de la modification de pH du 




4.3 Recyclage du phosphore par dissolution puis précipitation 
4.3.1 Détermination de la composition de la phase minérale solide 
Pour comprendre et maîtriser les évolutions de la répartition solide/liquide d’un élément, il 
est indispensable de connaître son état initial. Cependant, les travaux précédents ont montré 
que le phosphore est principalement sous une forme minérale et, d’après la bibliographie, 
l’analyse de ces formes, dans une matrice aussi complexe que le lisier, est difficile. Ainsi, 
nous nous sommes tournés vers les modèles décrivant les équilibres chimiques en solution 
aqueuse et les échanges avec la phase solide qui permettent de simuler l’influence des 
paramètres physico-chimiques du milieu (température, pH..), afin de déterminer la 
composition de la phase minérale des différents lisiers étudiés. Ces modèles ont déjà été 
utilisés pour décrire la phase solide du lisier de porc (Bril et Salomons, 1990) ou les réactions 
de précipitation à partir du surnageant d’une lagune de stockage anaérobie du lisier de porc 
(Celen et al., 2007) ou de bovins (Güngor et Karthikeyan, 2005). Comme indiqué dans la 
section matériels et méthodes, nous avons retenu le logiciel PHREEQCI pour nos travaux de 
modélisation. L’ensemble des travaux de modélisation sur la composition de la phase solide 
des lisiers, publié dans la littérature et cité précédemment, a été réalisé sur des effluents 
spécifiques très peu chargés. Il a donc été nécessaire, dans un premier temps, de valider la 
justesse des simulations du modèle pour un milieu complexe et chargé tel que les lisiers de 
porcs utilisés lors de nos expérimentations. Des travaux ont donc été réalisé sur plusieurs 
lisiers afin de comparer les données expérimentales et celles simulées par le modèle. Ces 
comparaisons ont concerné, d’une part, la répartition solide/liquide des différents éléments et 
d’autre part, les aspects qualitatifs des phases solides. Au final, la composition des phases 
minérales solides des différents lisiers étudiés et présentés précédemment a été caractérisée. 
Les résultats de ces travaux ont fait l’objet d’une publication soumise à la revue Water 
Research dont le texte est présenté ci-dessous.  
Pour cette partie de notre travail, nous avons utilisé les lisiers produits lors des 
expérimentations sur l’influence du régime alimentaire des porcs sur la forme du phosphore 
(cf paragraphe 4.2.1). D’un point de vue global, le modèle s’est révélé efficace pour prédire la 
concentration dans la phase solide des principaux éléments du lisier : calcium, magnésium et 
phosphore. La pente de la droite de régression entre les valeurs calculées et les valeurs 
mesurées est comprise entre 0,97 et 1 et le coefficient de détermination, qui donne une 
Résultats 
 143 
indication sur la dispersion des valeurs, était toujours supérieur à 0,99. De plus, la nature des 
phases prédites par le modèle a été confirmée par l’analyse microscopique associée à 
l’analyse élémentaire de la surface (SEM-EDS). Il s’agit d’un mélange de struvite, de 
phosphate calcique et de calcite. Cependant, il n’a pas été possible de vérifier 
expérimentalement la répartition quantitative de chacune des phases solides prédites. Au 
niveau de la phase liquide, les données simulées s’éloignent plus des données expérimentales. 
La concentration en élément dans la phase liquide est jusqu’à dix fois inférieure à celle des 
solides et, ainsi, de faibles erreurs sur le calcul de la formation ou la dissolution d’une des 
phases solides se traduisent par des erreurs relatives importantes sur la concentration en 
solution. Les concentrations en calcium et en magnésium dissous sont sous-estimées, la pente 
des droites de régression est de 0,36 et 0,53, respectivement. La pente de la droite de 
régression entre les concentrations calculées et mesurées du phosphore dissous est de 1 mais, 
pour les trois éléments, la dispersion des points autour de la droite est forte (coefficient de 
détermination toujours inférieur à 0,76). Pour conclure, une meilleure évaluation des 
constantes thermodynamiques et la prise en compte des phénomènes d’adsorption 
permettraient probablement d’affiner la précision des calculs. Cependant, les phases prédites 
par le modèle correspondent aux données expérimentales. La pertinence du modèle 
PHREEQCI pour simuler les principaux processus chimiques de dissolution/précipitation du 
phosphore dans les lisiers de porcs lors d’un procédé de recyclage peut donc être évaluée. 
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Abstract. Recycling phosphorus from piggery wastewater needs to better understand 
forms of mineral solid phosphorus. The aim of this work was to test the reliability of a 
chemical-equilibrium modelling tool to describe mineral solid phosphorus in a high organic 
content media as piggery wastewater. A complementary experimental/modelling approach 
was used to describe and quantify solid forms of mineral phosphorus. The PHREEQCI 
software coupled with the Minteq database implemented with literature thermodynamic data 
was tested on 10 different piggery wastewaters from pig diets with a different acidifying 
effect. The model was used to predict the mineral solid phase composition of the different 
wastewaters. The mix of struvite, calcium carbonate and calcium phosphate predicted by the 
model were confirmed by optical and SEM-EDS microscopy. The relative amount of each 
compounds depends on the diets and of the storage.  
Keywords. Piggery wastewater, phosphorus recycling, modeling, PHREEQCI    
INTRODUCTION 
In intensive animal production areas, phosphorus (P) brought to the soils by livestock 
wastes is higher than crop requirements. P is fixed by the soils but rainfall runoff and erosion 
lead to particles of soils in surface water. After solubilisation of P in water, eutrophication can 
occur. The best way to export P in excess from the sensitive zones should be to recycle it as 
calcium and magnesium phosphate which could be used as mineral fertilisers, substitute of 
phosphate rock, in intensive cropping areas. Moreover, this is in compliance with the fact that 
P is a limited resource which has to be save. 
Some successful attempts to recycle P as struvite (ammonium magnesium phosphate) 
from the liquid phase of piggery wastewater have been performed at both laboratory and pilot 
scales (Burns et al., 2003; Celen et al., 2007; Kim et al., 2004; Nelson et al., 2003; Suzuki et 
al., 2004). Other attempts aimed to recover dissolved P  as calcium phosphate from the 
supernatant of an anaerobic pound, biologically nitrified. Nitrification was used to reduce the 
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buffer effect of the effluent and so the amount of reactant needed to optimise the precipitation 
( Vanotti et al., 2003). However, the recycling potential could be increased by recycling 
mineral P from the solid phase which is about 80% of the phosphorus in pig slurry. A side –
stream process, recycling P from a supernatant enriched by a previous solubilisation of the 
solid P had been considered by Greaves et al. (2001). From these authors the solubilisation 
could be obtained by the enhanced biological phosphorus removal process (EBPR), increasing 
the anaerobic release by carbon addition but due to the high mineral P in piggery wastewater, 
acidification by a chemical reactant could be relevant too. Whatever the method, the 
development of a new process to recycle phosphorus from the solid phase needs to firstly 
better understand the solid forms of P in piggery wastewater and to predict their evolution in 
the recycling process. The chemistry of P in pig slurry is rather complex since it can include 
numerous mineral and organic compounds and can change with feeding and storage 
conditions (Daumer et al. 2004). A few experimental approaches such as enzymatic methods 
(He and Honeycutt, 2001) and nuclear magnetic resonance (Leinweber et al., 1997), 
developed in combination with chemical extractions, give insight P chemistry in pig slurry by 
identifiying orthophosphate group (under ionic species, mineral precipitated Ca-, Mg-P), 
polyphosphate, inositol phosphates, phospholipids and DNA. Some mineral solid phases like 
struvite and calcium phosphates have been identified in piggery wastewater by X-ray 
diffraction (XRD) or scanning electronic microscopy (SEM). However, these methods are 
qualitative and the quantitative composition of the mineral solid phase needs to be calculated 
from chemical-equilibrium equations (Bril and Salomons, 1990). Chemical-equilibrium 
modelling is also an interesting way to “predict” the effects of a chemical or physical change 
and then to simulate the changes induced by a treatment process. Celen et al. (2007) and 
Güngor and Karthikeyan (2005) have used chemical-equilibrium calculation to predict the 
forms and the amount of solid phases formed by  P precipitation in supernatant of livestock 
effluents predicting the chemical speciation of compounds from thermodynamic laws. The 
main limits of these modelling tools are their ability to take into account the organic matter, 
any biological process (Dudal and Gérard, 2004) and the variability of solubility constant 
when impurities occurs in crystal formation as often described in complex media (Valsami-
Jones, 2004). It is probably why, all the previous modelling works on piggery wastewater 
have been performed on effluents with a low organic matter content as an atypical piggery 
wastewater (Bril and Salomon, 1990) or the supernatant from a physical separation step 
(Celen et al., 2007; Güngor and Karthikejan, 2005). Recycling P from the solid phase of 
piggery wastewater suppose to proceed from the raw effluent which where organic matter is 
Résultats 
 146 
up to 75% of the total solid content and which has a high saline concentration. Before being 
used to predict speciation of P or changes induced by a recycling process from the raw 
piggery wastewater, solid phase composition obtained from chemical-equilibrium modelling 
have to be validated in this organic media by comparison with experimental data. 
 The aim of this work was to assess the ability of a modelling tool to describe phosphorus 
and others elements speciation in the mineral solid phase of piggery wastewaters from their 
chemical characteristics (pH, redox and mineral elementary composition). The Minteq 
database (Allison and Brown, 1995) has been used with the PHREEQCI chemical-equilibrium 
calculation software (Parkhust et al., 1999). Validation was performed by comparing the 
experimental results to predict elementary composition of the mineral solid and liquid phases 
of 10 wastewaters from pigs fed with different diets. The diets were chosen to obtain a large 
range of pH. Optical and electronic microscopy combined with elementary analysis of the 
surface (SEM-EDS) and X-ray analysis were also performed to confirm model predictions 
qualitatively. The influence of the different diets on the distribution of solid P in solid phase 
and the ability of the model to predict a further chemical recycling treatment were discussed. 
MATERIAL AND METHODS 
PIGGERY WASTEWATER 
Ten different effluents were tested. The six fresh piggery wastewaters (D1 to D6) were 
collected at the end of an experimental program testing different diets for their impact on pH 
and phosphorus forms in slurry. The acidifying effect of replacing a part of the protein source 
by synthetic amino-acids had been previously studied (Portejoie et al., 2004). In this study, 
the effect of phytase and benzoic acid complementation combined with the composition of the 
protein fraction were tested (Table 1). Pigs were grown during 28 days (from about 35 to 60 
kg) in feeding pens and the effluent collected in clean tanks daily and stored outside at 
ambient temperature. The first experimentations were performed on this 6 wastewaters after 2 
weeks of storage. Then, the six piggery wastewaters were stored 10 months outside without 
control to simulate the storage at the farm. After storage, pH was measured and  similar 
analysis were performed on wastewaters with the highest (D1-2) and lowest pH (D3-2) and 
from the control diet (D6-2). To study the influence of biological treatment, one effluent (AS) 
was sampled in the biological reactor of a treatment plant removing nitrogen by 





Table 1 : Diets tested for their different acidifying impact. In the 13% protein diets, synthetic essential amino-acids 
were added (lysine : 8.2g.kg-1; methionine and cysteine : 4.9 g.kg-1; tryptophane : 1.5g.kg-1). 
 
 D1 D2 D3 D4 D5 D6 
Protein Fraction 13% 18% 13% 18% 13% 18% 
Benzoic acid (1% mass) - - + + + - 
Phytase (750UI) + + + + - - 
 
COLD  PCA EXTRACTION 
Concentration of elements on a mineral form (solid + liquid) was measured after a cold 
PCA extraction (30 min, 4°C). This method was previously assessed and allows to distinguish 
between mineral and organic forms of P in piggery wastewaters (Daumer et al., 2007). Results 
of the extraction step were used as input of the second step of the modelling process to 
describe the mineral compounds concentration in piggery wastewater. Three extractions were 
performed for each wastewater. 
BIOCHEMICAL ANALYSES  
Total solids (TS) and volatile solids (VS) were measured by the APHA method (2540B 
and E). The result is the mean of three determinations. Total phosphorus was measured by a 
flow injection analyser (Lachat Instruments, Milwaukee, Wisc., USA) with a blue molybdate 
method after mineralisation (digestion with peroxodisulfate and sulfuric + nitric acid at 120°C 
under pressure 1 bar) of 200 mg of a homogeneous powder obtained by grinding and mixing 
the ash from the determination of volatile solids. To avoid colour interferences and 
mineralisation by the acidic reactants used in the colorimetric method, dissolved ortho-
phosphate in slurry and PCA extract (colored samples) were analysed by ionic 
chromatography after centrifugation and filtration. All the samples were analysed for cations 
by ionic chromatography (DIONEX, Sunnyvale, Cal.) excepted for Fe, Cu, Al and Zn which 
were analysed by inductive coupled plasma (ICP) and ammonium measured by steam 
distillation (Bremner and Keeney, 1965). Results for each sample are the mean of 3 analyses. 
Total inorganic carbon in liquid was measured with a Skalar COT meter 
Volatile fatty acid namely acetic acid, propionic acid, butyric acid, isobutyric acid, valeric 
and isovaleric acid, benzoic acid were analysed by HPLC (Peu et al., 2004). 
SOLID ANALYSES 
Samples were centrifuged (10510G, 20 min, 20°C). The mineral solid phases with a 
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density close to 2 were at the bottom of the pellet. The pellet was put upside down on a plate 
and the bottom carefully scratched. Microscopic optical analyses were performed at once on 
the wet pellet. 
Scanning electronic microscopy coupled with energy dispersive X-ray analysis (SEM-
EDS) (Philips XL 30 SFEG) and X-ray diffraction analysis (XRD) (Power X-ray 
diffractometer D 5005 Siemens) were performed after drying of the scratched particles at 
room temperature. 
MODELLING 
The PHREEQCI program which is reported to work in solution with ionic strengths up to 
0.5  (Parkhust, 2005) and the joined Minteq database which is one of the most complete for 
organic compounds (Allison and Brown, 1995) were used. Input are, to one side, the mineral 
concentrations in the media and characteristics of the solution (pH, redox and conductivity) 
and, to another side, equilibrium equations and corresponding thermodynamic data in the 
database. The modelling run starts with an initial activity assessment of components present 
in the system and then calculates the activities of possible aqueous species and the amount of 
precipitated phase by solving equilibrium equations and mass balances. A critical choice of 
the solid phases involved in the modelling process was done from literature. Precipitation of 
solid depends not only on the thermodynamic constant but also on composition of the 
solution, conditions of precipitation and kinetics factors (Valsami-Jones, 2001). For instance, 
from Dorozhkin and Epple (2002), monetite (dicalcium phosphate anhydrous) could be 
formed in aqueous solution but only if the temperature is above 100°C while brushite 
(dicalcium phosphate dihydrated) is easily crystallized from the aqueous solutions at ambient 
temperature. No thermal treatment was applied to piggery wastewater, so, in this study, 
monetite was removed from the phase equilibrium calculation. As the same manner, 
precipitation of magnesite does not occur spontaneously under 80°C and at atmospheric 
pressure. An hydrated precursor (MgCO3.2H2O, Nesquehonite) is formed instead. So 
magnesite was removed from the database. An hydrated form of calcium 
carbonate(CaCO3.H2O) which had been cited by Van Gerven (2005) in his work about 
carbonatation modelling was added. Struvite and  brushite which were previously positively 
identified in pig slurry (Brill and Salomon, 1990; Celen et al., 2007) were added to the 






Table 2 : Modifications to the Minteq database.a) Musvoto et al., 2000; b) NIST, 2001; c) Van Gerven, 2005. 
Phase Equilibrium equation Ksp 
Struvite MgNH4PO4:6H2O = 6H2O + Mg2+ + NH4+ + PO43- -12.72a 
Brushite CaHPO4:2H2O = Ca+2 + 2H2O + HPO42- -6.73b 
Calcium carbonate hydrated CaCO3:H2O = Ca2+ + CO32- + H2O -7.14c 
 
Each modelling run was performed in two steps. In the first step of each run, dissolved 
concentrations were used as input of the model. Speciation of each element in solution and 
saturation index for all the phases included in the Minteq database or added for this study 
were calculated. The saturation index is defined as followed: 
SI = log IAP/Ksp 
Where IAP is the ionic activity product and Ksp the solubility product of the solid phase 
considered. When equilibrium state between liquid and solid phase is reached, IAP = Ksp and 
SI=0. Theoretical solubility products are determined on pure solutions. In piggery wastewater, 
solids cannot be pure since various cations, anions or even some organic compounds may 
replace the main constituents of the solid phase. So, there is a range of IAP value around the 
theoretical one where neither precipitation nor dissolution occurs. In the first modelling step, 
the  phases with –1<SI<1 were considered to be at equilibrium (Bril and Salomons, 1990, 
Dudal and Gerard, 2004; Güngor and Karthikeyan, 2005). 
In the second step of the calculation, mineral concentrations in PCA extract, which 
represent the total mineral concentration in the wastewater, were used as input of the model. 
There was no significant difference between the dissolved and PCA extract concentration for 
the highly soluble compounds (ammonium, potassium, sodium and chloride). The input data 
for the two modelling steps were the same for these compounds. Volatile fatty acid were not 
measured on the PCA extract, dissolved concentrations were used instead. Only the phases 
which could be at equilibrium from the first modelling step and the phase which could be 
formed from the metallic compounds were taken into account. The second step of the run 
calculated the speciation of the elements in solution and the solid phases obtained. 
RESULTS  
PIGGERY WASTEWATER CHARACTERISTICS 
At the end of the feeding experimentation, the pH of the piggery varied from 7.48 for the 
diet with a low protein ratio, benzoic acid and phytase (D3) to 8.82 for D6 which was the 
control diet. After 2 weeks of storage, an acidification of all the slurries occurred and the 
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differences were decreased. The minimum pH was observed for D5 and D3, 7.08 and 7.17 
respectively and the maximum were observed for D2 and D6, 7.88 and 7.86 respectively. The 
mineral analysis performed after 2 weeks of storage have shown that the ratio Ca/Mg on a 
mineral form was increased when the ratio of protein in diet was decreased. Even in the most 
acidic wastewater, the amount of dissolved P was less than 5% of the total P in the fresh 
wastewaters. After 10 months of storage, D3 was the most acidic slurry but the maximum pH 
was observed for D1 (8.66). Only a low increase of pH from 7.86 to 7.96 was observed for 
D6. Anaerobic conditions during the long term storage induced the biodegradation of organic 
matter (acidogenesis followed by methanogenesis) decreasing the volatile solid concentration 
of 36% for D1 and D3 and 24% for D6 and increasing the concentration of P on a mineral 
form (+80-87%) mainly as solid (Table 3).  
 
Table 3 : main characteristics of piggery wastewater. Dissolved and total mineral concentrations, S : dissolved ; TM : 
total mineral =dissolved + mineral in solids.TS : total solids, MM : mineral solids, VS : volatile solids. Standard 
deviation in bracket. 
 pH TS MM VS P total P-
PO43- 
 Mg2+  Ca2+  N-NH4+ 
  g.kg-1 mmoles.kg-1 
      S TM S TM S TM S  
D1 7.19 48(1) 15(1) 33(2) 35(1) 1.2(0.1) 15(1) 2.6(0.6) 19(2) 7.3(0.1) 68(2) 178(1) 
D2 7.88 51(1) 16(1) 35(2) 32(1) 0.2(0.1) 13(1) 1.3(0.4) 23(2) 7.8(0.1) 56(1) 275(2) 
D3 7.17 48(1) 13(1) 36(1) 29(1) 1.5(0.1) 10(1) 5.5(0.2) 17(1) 9.6(0.1) 56(3) 136(4) 
D4 7.61 49(1) 13(1) 36(1) 28(1) 0.4(0.1) 11(1) 1.8(0.2) 20(1) 5.0(0.1) 44(1) 244(1) 
D5 7.08 58(2) 16(1) 42(2) 40(1) 1.3(0.1) 13(1) 2.4(0.1) 18(1) 8.8(0.1) 62(3) 216(1) 
D6 7.86 53(1) 16(1) 37(2) 37(1) 1.5(0.1) 16(1) 0.3(0.1) 18(2) 3.0(0.1) 51(2) 339(4) 
AS 7.78 29(1) 16(1) 13(1) 29(1) 3.5(0.1) 22(1) 4.2(0.1) 19(2) 1.9(0.1) 43(2) 45(1) 
D1-2 8.66 36(1) 16(1) 21(1) 35(1) 1.8(0.1) 28(1) 0.2(0.1) 23(2) 0.8(0.1) 81(2) 194(5) 
D3-2 7.43 35(1) 13(1) 22(1) 29(1) 0.7(0.1) 18(1) 5.8(0.1) 18(1) 3.7(0.1) 62(2) 123(1) 
D6-2 7.96 44(1) 17(1) 27(1) 37(1) 1.8(0.1) 29(1) 0.7(0.1) 30(1) 1.9(0.1) 47(4) 221(4) 
MICROSCOPY AND XRD ANALYSIS 
Optical microscopic analyses were performed on the wet solids in AS; D1-2 ; D3-2 and 
D6-2. Because of their typical orthorhombic pyramidal shape, struvite crystals were easy to 
identify. Struvite was observed in all the samples analysed. Some others crystals shape were 
observed but it was difficult to see if they were broken struvite crystals or others minerals 
compounds (Figure 1).  
 
After drying, samples were analysed with SEM-EDS. The composition of the crystals 
shape optically identified as struvite was confirmed as containing magnesium and phosphorus 
by SEM-EDS analysis. All the particles with regular shape observed were magnesium 
phosphate with a ratio Mg/P between 1and 2. However due to the small amount of samples 
required for SEM-EDS, it was difficult to ensure that the sample represents exhaustively all 
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the solid forms in the slurry. Others particles with non regular shape were identified as 
calcium carbonate and calcium phosphate (Figure 2). 
 
 
Figure 1 : Optical microscopic analyses from wet centrifuged pellet. 
 
The XRD analyses were performed on long term storage samples. It was very difficult to 





Figure 2 : example of SEM-EDS analysis in slurries. a) struvite crystal in D3-2, b) calcium carbonate in D1-2, c) 
calcium phosphate in D3-2 
 
MODELING 
The complete input data set for the modelling process are presented in table 4. Only 
dissolved inorganic carbon was measured. Because of the long term contact with air during 
storage, carbon dioxide was consider in excess and allowed to dissolve to provide the amount 
of carbonate needed to comply with charge balance and pH in the second modelling step. 
Only struvite, hydrated calcium carbonate, brushite and huntite, among the twenty four 
kept in the database, were predicted to be at equilibrium in samples from the dissolved 
compounds concentrations in the first modelling step ( table 5 ). 
The composition of the solid phase was obtained by including these possible phases in the 
second step of the modelling process. A good fit was obtained between calculated and 
measured values for calcium, magnesium and phosphate in solid but some differences were 
observed for dissolved compounds (Figure 3). Compounds were mainly on a solid phase and 
only 10% of the total amount were dissolved. A lack of fitting about 5% on the solid phase by 
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the model leads to a 50% error on the liquid phase and could explain the differences observed 
on the liquid phase between measured and calculated data. The inhibition of crystallization by 
organic matter and adsorption on particles which were not taken into account in this first 
modelling approach but also the lack of pertinence of the thermodynamic constant due to 
impurities in the solids crystals could explain the differences observed (Valsami-Jones, 2004).  
Figure 3 : Fitting between measured and calculated data ;  : fresh piggery wastewater,  : long time stored piggery 
wastewater,  : treated piggery wastewater. 
Table 5: Saturation index calculated from the dissolved compounds concentration. Only the phase with -1<SI<+1 are 
cited. 
 Brushite Huntite Struvite Calcique 
D1 0.11 - 0.06 0.06 
D2 -0.89 - -0.22 0.67 
D3 0.34 0.46 0.37 -0.05 
D4 -0.53 - -0.04 0.35 
D5 0.18 -0.77 0.02 -0.11 
D6 -0.24 0.21 0.06 0.46 
AS 0.10 - -0.78 0.16 
D1-2 -0.78 - 0.43 0.52 
D3-2 0.41 - 0.25 0.18 
D6-2 -0.30 - 0.51 0.40 
 
Hydrated calcium carbonate was the main solid phase in all the slurries. Struvite was 































































































huntite and phosphate as brushite (Table 6). 
The quantitative distribution of solid phase cannot be confirmed by experimental results 
and has to be considered as indicative data on the solid composition. The predicted solid 
phases were in compliance with the microscopic observations performed on AS, D1-2, and 
D6-2. However, calcium phosphate was observed in D3-2 and was not predicted by the 
model. No microscopic observations were done on the two weeks stored piggery wastewaters. 
The model allowed a good estimation of compounds distribution between liquid and solid 
phase and of the nature of phases in most of the piggery wastewater tested, so, the influence 
of the pig feeding and of the storage can be discussed. 





Calcium carbonate hydrated 
CaCO3: H2O 
brushite 
CaHPO4 : 2H2O 
D1 6 - 42 14 
D2 - 13 55 - 
D3 4 - 32 9 
D4 3 10 39 - 
D5 5 - 35 12 
D6 1 15 49 - 
AS - 18 42 - 
D1-2 - 22 81 - 
D3-2 - 16 60 - 
D6-2 - 29 46 - 
 
INFLUENCE OF PIG FEEDING AND STORAGE ON THE FORMS OF P 
Solid P was on struvite in D2, D4 and D6 and on brushite in D1, D3 and D5 which had the 
lowest pH value (close to 7). Brushite was also the main solid compounds identified by Celen 
et al. (2007) in piggery wastewater with a pH about 7. Struvite was formed from the same 
effluent by increasing pH to 8,5 with NaOH. In our study, when no struvite was predicted 
magnesium was on huntite (Table 6). Higher pH in samples from the high protein rate diets 
but also Mg:Ca ratios were more favourable to struvite formation. D1, D3 and D5 had a lower 
Mg:Ca ratio than D2, D4 and D6, (1:3.6, 1:3.3, 1:3.4 and 1:2.4, 1:2.2, 1:2.8 respectively). 
This could explain the struvite formation predicted in D2, D4 and D6. Le Corre et al. (2005) 
have shown that decreasing the Mg:Ca ratio in a synthetic media containing ammonium 
carbonate and phosphate made formation of an amorphous calcium phosphate instead of 
struvite and no more struvite was observed for a 1:2 ratio. In their study, the 
 
carbonate:Ca 
ratio was always 1. In our study, the Mg:Ca ratios were always lower than the 1:2 value 
reported above but the 
 
carbonate:Ca ratio varied from 3 to 7, favouring the calcium carbonate 
formation from calcium, letting P entering struvite formation. The Mg:Ca ratio was not 
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changed during the storage period for D1 and D3 but the pH was increased (Table 2), 
increasing both struvite and calcite  formation (Table 6) . Increasing of  struvite formation was 
allowed by the mineralization of phosphorus during the storage. The total mineral phosphorus 
was nearly the double at the end of the storage than before (Table 2). After storage, no more 
brushite nor huntite were predicted in AS.  
The different solubility of the phases in the solids will determine the dissolution of P 
during the chemical solubilisation previously proposed as the first step of the recycling 
process. The modelling tool, able to predict the composition of the solid phase in spite of a 
high organic matter content, could be used to simulate the chemical reaction occurring during 
the acidification or the further precipitation steps of the recycling process and be helpful, in a 
first approach, to choose the quality and the quantity of the reactants. Then, only the final 
conditions of the process will have to be refined by experiments mainly for the acidification 
step where organic matter is present in large amount. For the last step of the recycling process, 
the organic matter of the piggery wastewater is removed. In this conditions, Celen et al. 
(2007), using a similar modelling tool, (Visual Minteq) and the Minteq database, had 
successfully calculated the reactant amount needed to precipitate the phosphorus from the 
supernatant of an anaerobic stored piggery wastewater.  
CONCLUSION 
After some modification of the Minteq database, the PHREEQCI software was tested to 
predict the mineral phases in the different wastewaters. A good fit was obtained between the 
calculated and experimental concentrations of main compounds in the solid phase and for 
calcium in the liquid phase. A better determination of the thermodynamic constants in high 
ionic strength media and the recognition of the adsorption on mineral particles or organic 
matter would allow to increase the reliability for the estimation of the dissolved P. The main 
phases predicted by the model and identified both by optical and SEM-EDS microscopy were 
the same (struvite, calcium carbonate and calcium phosphate). Then, an indicative  amount of 
each phase could be  calculated from the characteristics of piggery wastewater. The 
composition of the  solid phase of piggery wastewater was dependant of the pig diet and of 
the storage. The potential for P recycling from these effluent could be estimated from the 
composition of the solid phase and  its evolution on P dissolution during the process. Using 
the mixing functions of the PHREEQCI software, some experiments are ingoing  to compare 
the experimental an calculated amounts of reactant needed to dissolve the mineral phosphorus 
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4.3.2 Etude des étapes de dissolution et de précipitation  
Cette série d’expérimentations constitue la première étape de l’étude de la faisabilité du 
procédé de recyclage. Elle a été réalisée en laboratoire sur de petits volumes. Une partie des 
lisiers issus des essais sur l’effet de l’alimentation des porcs et un lisier ayant subi une étape 
de traitement biologique par aération séquentielle pour éliminer l’azote sont utilisés dans cette 
étude. Celle-ci a servi de test pour valider l’aptitude du modèle à simuler l’évolution, dans 
différentes conditions, des concentrations ioniques en solution. Pour cette étape la démarche 
de modélisation est identique à celle utilisée au chapitre précédent. Son objectif est de tester la 
capacité du modèle à simuler les étapes du procédé de traitement pour pouvoir prédire la 
quantité de réactifs nécessaires et la qualité des produits obtenus à partir de la composition du 
lisier et de l’effluent utilisé. 
Les résultats sont présentés dans le projet de manuscrit suivant à soumettre à la revue 
Water Research. 
En résumé, l’effet de l’alimentation sur le pouvoir tampon des lisiers a été discuté au 
paragraphe 4.2.1. La réduction maximale du pouvoir tampon est obtenue par le traitement 
biologique, par aération séquentielle, mis en œuvre pour éliminer l’azote des lisiers. La 
quantité de réactif nécessaire à dissoudre 80% du phosphore est divisée par quatre avec cet 
effluent, comparé à celui issu d’un régime standard. Un pH compris entre 5 et 6 suffit à 
atteindre ce taux de phosphore dissous. Très peu de cristaux sont observés lorsque le pH est 
inférieur à 7 et les cristaux de struvite ont totalement disparu. Pour les tests de précipitation 
seuls le lisier traité et le lisier ayant le pouvoir tampon le plus faible ont été conservés. Des 
quantités croissantes de trois réactifs, soude, bicarbonate de soude et oxyde de magnésium, 
ont été ajoutées aux surnageants de décantation de ces deux effluents acidifiés. A la fin de 
chaque essai une analyse de la composition ionique du surnageant ainsi qu’une observation en 
microscopie optique sont réalisées. En absence de matière organique particulaire, les spectres 
obtenus par diffractions des rayons X sont clairs et permettent d’identifier les phases solides 
formées.  
La précipitation du phosphore commence dès le début des tests et le premier composé à se 
former, quels que soient l’effluent et les réactifs utilisés est la brushite (CaHPO4). Le 
phosphore est totalement précipité pour des pH compris entre 7 et 8. Lorsque le pH augmente 
au delà de 7, on observe la disparition des cristaux de brushite et la formation de cristaux de 
struvite (MgNH4PO4) et de calcite (CaCO3), avec l’oxyde de magnésium et le bicarbonate. 
Avec ces deux réactifs des particules non cristallines ont été identifiées comme étant du 
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calcium phosphate par la microscopie électronique avec analyse élémentaire de la surface. 
Ces résultats sont confirmés par les courbes d’évolution des concentrations en calcium et 
magnésium, le calcium précipitant à partir de pH 5 et le magnésium de pH 7. 
Lorsque la soude est utilisée, on observe très peu de cristaux après la dissolution de la 
brushite et la concentration en magnésium évolue peu. Seule une forme amorphe de calcium 
phosphate, similaire à celle observée pour les autres tests, serait formée. 
La pente des droites de régression, entre les valeurs calculées et mesurées du pH et de la 
concentration en éléments dissous,  au cours des tests d’acidification et de précipitation, est 
comprise entre 0.9 et 1.2 avec des coefficients de détermination supérieurs à 0.90. Les phases 
solides prédites par le modèle sont identiques à celles observées. Les quantités de réactifs 
mesurées sont dans l’intervalle calculé pour atteindre les valeurs de pH entre 5 et 6 pour 
l’acidification et 7et 8 pour la précipitation. Un meilleur ajustement entre les valeurs calculées 
et les valeurs mesurées est obtenu en faisant varier les constantes thermodynamiques des 
phases solides impliquées. Une meilleure estimation de ces constantes dans le contexte 
d’effluents chargés comme le lisier devrait permettre d’améliorer l’outil.  
4.3.3 Conclusions 
Le modèle géochimique PHREEQCI permet une bonne approche qualitative de la 
composition de la fraction minérale solide des lisiers de porcs. La répartition quantitative des 
différents éléments dans la phase solide calculée par le modèle est proche de celle mesurée 
expérimentalement, la différence entre les concentrations dissoutes calculées et mesurées est 
relativement plus importante. L’imprécision du calcul de la répartition solide /liquide peut être 
à l’origine de ce décalage. Cependant, l’existence de phénomènes d’adsorption à la surface 
des particules organiques et minérales ou la formation de complexes avec les composés 
organiques dissous est une autre explication dont l’étude mérite d’être approfondie. 
Concernant le procédé de recyclage, la faisabilité technico-économique de l’étape 
d’acidification apparaît renforcée si le pouvoir tampon de l’effluent a été réduit par 
l’alimentation ou plus encore par le traitement biologique. La réduction du pouvoir tampon 
permet également de réduire, mais en moindre proportion, la quantité de réactif nécessaire à la 
précipitation. Le solide obtenu est un mélange de calcite, de struvite et de phosphate calcique 
amorphe. La proportion relative de chacune de ces phases dépend du réactif utilisé pour 
augmenter le pH. Les résultats de la simulation des étapes de dissolution par acidification et 
de précipitation sont proches des valeurs mesurées, tant sur la composition qualitative de la 
phase solide que sur l’évolution des éléments dissous. Là encore, une meilleure évaluation des 
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constantes cinétiques pourrait permettre de préciser le calcul, mais le rôle des phénomènes 
d’adsorption et d’interactions avec la matière organique est à évaluer. 
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ABSTRACT 
To avoid eutrophication of surface water in intensive animal production areas, phosphorus 
from animal wastes has to be recycled. For that, the feasibility of a chemical phosphorus 
recycling process from piggery wastewater was evaluated. A three step process was 
considered including, firstly, a mineral phosphorus dissolution, secondly a decantation and 
separation of dissolved phosphorus and organic matter, and finally, a precipitation from the 
enriched phosphorus supernatant. The amount of reactant (hydrochloric acid) needed to 
dissolve the mineral phosphorus was comprised between 0.13 and 0.48 and can be reduced up 
to four fold by modifying the pig diets or by treating the wastewater biologically. The same 
trends were observed concerning the reactant quantity for the  precipitation step. Finally, a 
mixture of struvite, calcium phosphate and calcite was observed when magnesium oxide or 
sodium bicarbonate were used as precipitant. In contrast, very few crystals were observed 
when sodium hydroxide was used. The quantitative solid phase composition was calculated 
by modeling using the PHREEQCI software. Struvite was the main form of mineral 
phosphorus predicted when magnesium oxide or sodium bicarbonate were used as precipitant 
while a mixture of calcium phosphate and struvite was predicted with sodium hydroxide. 
 
INTRODUCTION 
In intensive animal production areas, phosphorus brought to the soils by livestock wastes 
is higher than crop requirements. Phosphorus is fixed by the soils but rainfall runoff and 
erosion lead to the transfer of soil particles in surface water. After solubilisation of phosphorus 
in water, eutrophication can occur. To regulate the overloading of phosphorus on soils, an 
alternative way is to export the phosphorus in excess from the sensible zones by recycling it 
as calcium and magnesium phosphate. In fact, these products could be used later as mineral 
fertilisers in intensive cropping areas. Moreover, this is in compliance with the fact that 
phosphorus is a limited resource which has to be save. 
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Some successful attempts to recycle phosphorus as struvite (Ammonium magnesium 
phosphate) from the liquid phase of piggery wastewater have been performed at laboratory 
and pilot scales (Burns et al, 2003 ; Kim et al., 2004; Nelson et al., 2003 ;Suzuki et al., 2005). 
However, the recycling potential was low and must be increased by recycling also the mineral 
phosphorus from the solid phase representing up to 80% of the phosphorus in piggery 
wastewater. Enrichment of the liquid phase in dissolved phosphorus before a decantation and 
a side-stream recycling process could be obtained by solubilisation of the solid phosphorus. 
For that, Greaves et Haygarth.(2001) have proposed to use the enhanced biological 
phosphorus removal metabolism to act as a “phosphate pump”. Accumulating phosphorus in 
cells during alternate aerobic/anaerobic steps was performed while releasing phosphorus was 
obtained by adding a high amount of carbon as acetic acid at the beginning of the anaerobic 
step. These experiments were done using a centrifuged and diluted piggery wastewater and 
more recent works have shown the limited effect of biological treatment on dissolved 
phosphorus using raw piggery wastewater (Daumer at al., 2007 a and b ). Indeed, in this case, 
the biological effect is concealed by the chemical changes occurring during the biological 
treatment. Then, chemical solubilisation of the phosphorus seems to be necessary in order to 
obtain a high dissolved phosphorus concentration needed to increase the recycling rate as 
chemical fertiliser. 
Further precipitation of P could be obtained by combining the addition of calcium or 
magnesium salts and pH increase. Due to the process and the product complexity, chemical-
equilibrium modeling could be an interesting way to evaluate the effects of a chemical or 
physical change and, then, to simulate the changes induced by a treatment process (Celen et 
al, 2007 ; Güngor and Karthikeyan, 2005). In a previous work, the PHREEQCI software 
(Parkhust and Appelo; 1999) and the MINTEQ database (Allison and Brown, 1995) had been 
assessed and implemented successfully to describe forms of phosphorus in piggery 
wastewaters (Daumer et al, xxxx ). Struvite, brushite and calcite were the main phases 
predicted and initially observed in the mineral solid fraction of piggery wastewaters. Bril and 
Salomons (1990) have also predicted whitlockite (Ca3(PO4)2) and monetite (CaHPO4) but 
identification of these compounds was not confirmed by the experimental observations. 
The aim of this study was to assess experimentally the feasibility of a chemical recycling 
process on different piggery wastewaters and then, to investigate the usefulness of chemical 
modeling for describing the process and choosing the best wastewater/reactant combination to 
recycle P from piggery wastewater. Experiments were performed on four different piggery 
wastewaters. The results of modeling phosphorus precipitation and solubilisation were 
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compared with experimental results. 
MATERIAL  AND METHODS 
PIGGERY WASTEWATER 
Four different piggery wastewaters were used. Three raw piggery wastewaters (D1, D2 
and D3) issued from an experimental program testing different diets for their impact on pH 
and phosphorus forms in piggery wastewaters were used for the experiments (Table 1). They 
have been stored 10 months outside at ambient temperature and out of rainfall before the 
experiments. Results on the effect of the diet on slurry characteristics were detailed elsewhere 
(Daumer et al, 2007). The other piggery wastewater (AS) was sampled in the biological 
reactor of a commercial piggery wastewater treatment plant removing nitrogen by 
nitrification/denitrification induced by intermittent aeration.  
Table 1 : Diets tested for their different acidifying impact. In the 13% protein diets, synthetic essential amino-acids 
were added (lysine : 8.2g.kg-1; methionine and cysteine : 4.9 g.kg-1; tryptophane : 1.5g.kg-1). 
 
 D1 D2 D3 
Protein Fraction 13% 13% 18% 
Benzoic acid (1% mass) - + - 
Phytase (750UI) + + - 
 
COLD  PCA EXTRACTION 
Concentration of the mineral forms in the solid and liquid phase was measured after a cold 
PCA extraction (30 min, 4°C) (Daumer et al., 2007a). The analysis was repeated three times 
for each wastewater. 
BIOCHEMICAL ANALYSES  
Total solids (TS) and volatile solids (VS) were measured by the APHA method (2540B 
and E). Total phosphorus was measured by a flow injection analyser (Lachat Instruments, 
Milwaukee, Wisc., USA) with a blue molybdate method after mineralisation (digestion with 
peroxodisulfate and sulfuric + nitric acid at 120°C under pressure 1 bar). For mineralisation, 
200 mg of a homogeneous powder obtained by grinding and mixing the ash from the 
determination of volatile solids were used. Dissolved ortho-phosphate in slurry and PCA 
extract (colored samples) were analysed by ionic chromatography after centrifugation and 
filtration. All the samples were analysed for cations by ionic chromatography (DIONEX, 
Sunnyvale, Cal.) except for Fe, Cu, Al and Zn which were analysed by inductive coupled 
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plasma (ICP) and ammonium measured by steam distillation (Bremner and Keeney, 1965).  
Volatile fatty acid namely acetic acid, propionic acid, butyric acid, isobutyric acid, valeric 
and isovaleric acid, were analysed by HPLC (Peu et al., 2004). 
Results for each sample are the mean of 3 analyses. 
SOLUBILISATION RUNS 
The experiments have been performed in 500 ml Erlenmeyer flasks. About 100 g of the 
same wastewater were weighted precisely. Different amounts of hydrochloric acid were added 
in flasks to obtain a pH value between the initial pH (7-8) and 2. Flasks have been kept under 
a slow mixing for a 3 hours equilibration time both to reach a relative chemical equilibrium 
state and to remove the thick foam due to acidification. Then, the samples were centrifuged 
and the supernatant were analysed for their ionic composition. 
PRECIPITATION RUNS 
One kilogram of wastewater was weighted in a 3 l bottle. Hydrochloric acid was added to 
reach a pH smaller than 4. The bottles were kept 72 hours to achieve settlement. The 
supernatant was pumped carefully and analysed as previously described. The supernatants 
have been divided in 100 ml fractions in Erlenmeyer flasks. Increasing amounts of reactants 
(NaOH, MgO and Na2CO3) were added in each flask to reach pH values between 4 and 9. The 
flasks were slowly mixed for 3 hours and centrifuged. The supernatant was analysed for its 
ionic concentrations and the pellet was kept for solid analysis. Chemical reactants were 
laboratory pure reactant obtained from Sigma-Aldrich Chemical (Saint-Louis, Missouri, 
USA). 
SOLID ANALYSES 
Samples were centrifuged (10510G, 20 min, 20°C). The mineral crystallised solid phase 
was at the bottom of the pellet. The pellet was put upside down on a plate and the bottom was 
carefully scratched. Optical analyses were performed, at once, on the wet pellet. Scanning 
electronic spectroscopy coupled with energy dispersive X-ray analysis (SEM-EDS) (Philips 
XL 30 SFEG) and X-ray diffraction analysis (XRD) (Power X-ray diffractometer D 5005 
Siemens) were performed after drying of the scratched particles at room temperature. 
 
MODELING 
The PHREEQCI software (Parkhust and Appelo, 1999) and the joined Minteq database, 
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which is one of the most complete for organic compounds (Allison and Brown, 1995), were 
used. Input are, to one side, the mineral compounds and organic acids concentrations in the 
media and characteristics of the solution (pH, redox and conductivity) and, to the other side, 
equilibrium equations and corresponding thermodynamic data in the database. The modelling 
run starts with an initial activity assessment of components present in the system and, then, 
calculates the activities of possible aqueous species and the amount of precipitated phase by 
solving equilibrium and mass balances equations. Struvite, brushite and monetite, previously 
found in piggery wastewater, were added to the database ( Bril and Salomons , 1990; Daumer 
et al., 2007) (Table 2). The thermodynamic constants were taken from the NIST database 
(2001). Depending of the crystal origin in experiments and complexation equilibrium 
included in the calculation, several Ksp values are cited in literature for struvite 
dissolution/precipitation equilibrium. In this study, the Ksp for struvite (-12.72) was taken 
from Abbona et al.(1982). It was previously found to be the best one, among the data cited by 
Musvoto et al (2000), to simulate the composition of the solid phase in piggery wastewater 
(Daumer et al., xxxx).  
Table 2 : Modifications to the Minteq database (Run 1). 
 
Phase Equilibrium equation Ksp 
Struvite MgNH4PO4:6H2O = 6H2O + Mg2+ + NH4+ + PO43- -12.72 
Brushite CaHPO4:2H2O = Ca+2 + 2H2O + HPO42- -6.73 
Monetite CaHPO4 = Ca+2 + HPO4-2 -7.04 
 
Each modelling run was performed in two steps. During the first step, free element 
concentrations were used as input of the model. From this data, speciation of each element in 
solution and saturation index for all the phases included in the Minteq database, or added for 
this study, were calculated. 
The saturation index is defined as followed: 
SI = log IAP/Ksp 
Where IAP is the ionic activity product and Ksp the solubility product of the solid phase 
considered. In high ionic strength solution like piggery wastewater, the Davies approximation 










Where µ is the ionic strength. and A is equal to 0.509 
This method has been experimentally confirmed to be reliable in non diluted urine 
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modelling (ionic strength up to 0.4) by Ronteltap et al. (2007). 
Piggery wastewaters were considered as aqueous solutions in equilibrium with solid 
phases. For the solid phases, IAP = Ksp and SI=0. Due to the experimental error on the 
concentrations measurement and probably non pure phase in complex organic containing 
media like piggery wastewater, phases with –1<SI<1 were considered at equilibrium (Bril and 
Salomons, 1990, Güngor and Karthikeyan, 2005). 
Then, during the second step of the calculation, mineral concentrations of each element in 
PCA extract representing the total mineral concentration (dissolved and solid) in the 
wastewater, were used as input of the model. Only the phases found at the equilibrium in each 
sample during the first step were allowed to precipitate by fixing their SI at 0 as a constraint 
in the model. Also, this second step of the run allowed calculating the speciation of the 
elements in solution and the amount and the characteristics of solid phases obtained. The 
results of the modelling characterisation step were used as the input of the acidification tests. 
Hydrochloric acid addition was simulated with the reaction tool of the model. Characteristics 
of the acidified supernatant were used as input to simulate the precipitation tests. For 
precipitation, reactants addition was also simulated with the reaction function of the model. 
The fit between calculated and measured data was expressed by the slope of the linear 
regression between the calculated data and the measured data. The dispersion of the data was 
calculated by the determination coefficient of this linear regression. Calculation was 
performed with the linear regression function of the Microsoft Excel® software. 
5 Results and discussion 
PIGGERY WASTEWATER CHARACTERISTICS 
The characteristics of the piggery wastewater are described in table 2 . Even for the most 
acidic piggery wastewater, less than 5% of P was initially as mineral dissolved P. The ratio 
between the total mineral P and the total P, which represents the P recycling potential by a 
chemical process, varied from 62% (D2) to 80% (D1). Calcium was the main cation in the 
mineral solid form in all the samples but the Ca/Mg molar ratio varied from 1.6 (D3) to 3.4 
(D2). The ammonium concentration varied from 45 to 221 mM . The minimum was observed 






Table 3 : main characteristics of piggery wastewaters. Dissolved and total mineral concentrations, S : dissolved ; TM : 
total mineral =dissolved + mineral in solids.TS : total solids, MM : mineral solids, VS : volatile solids. Figures in 
bracket are for the standard deviation. 
 pH TS MM VS P total P-PO43-  Mg2+  Ca2+  N-NH4+ 
  g.kg-1 mmoles.kg-1 
      S TM S TM S TM S  
AS 7.78 29(1) 16(1) 13(1) (29(1) 3.5 22 4.2 19 1.9 43 45 
D1 8.66 36(1) 16(1) 21(1) 35(1) 1.8 28 0.2 23 0.8 81 194 
D2 7.43 35(1) 13(1) 22(1) 29(1) 0.7 18 5.8 18 3.7 62 123 
D3 7.96 44(1) 17(1) 27(1) 37(1) 1.8 29 0.7 30 1.9 47 221 
 
Calcium carbonate, calcium phosphate and magnesium phosphate were observed either by 
optical microscopy analysis or SEM-EDS in the solid phase of all the piggery wastewater. 
Magnesium phosphate crystals had the same shape than those described as struvite by Doyle 
and Parsons (2002). However struvite were not clearly identified by X-ray diffraction 
probably because of interferences with others crystals and the high organic matter in the solid 
phase. 
SOLUBILISATION RUNS 
The equilibration time (3 hours), with gentle mixing, was sufficient to remove all the foam 
due to the acidification. Between 70% and 80% of the total mineral phosphorus were 
dissolved between pH 6 and pH 7 in AS, between pH6 and pH 5 for D1, D2 and D3 (figure 1). 
Then, a plate was observed, no more increase of dissolved P was observed in AS and very 
strong acidic conditions (pH<2) are needed to dissolve the remaining P in D1 and D2.  
Figure 1 : Dissolved P as pH function during piggery wastewaters acidification tests. 
A noticeable difference in buffer effect was observed for the different wastewaters. For 
instance, 0.13, 0.18, 0.29 and 0.48 moles HCl .kg-1, were needed to reach pH 5.5 and dissolve 



























Figure 2 : pH as function of hydrochloric acid added during piggery wastewaters solubilisation runs. 
 
In piggery wastewater, the buffer effect is driven mostly by the ammoniacal nitrogen and 
carbonate systems (Sommer and Husted, 1995). It was lowered in AS because nitrogen was 
removed by the biological treatment by nitrification/denitrification. In D2, the amount of 
ammoniacal nitrogen was also decreased by decreasing the protein ratio in the diet. 
Optical microscopy was performed on pellet from centrifugation of the acidified samples. 
No more struvite crystals were observed for pH 7 and below. 
Because of their low buffer effect, AS and D2 were the most suitable effluent to 
chemically recycle phosphorus. Then, these 2 piggery wastewaters were used for the 
precipitation runs. A larger amount of these two piggery wastewaters were acidified to obtain 
a pH about <4 in supernatant and let to settle for 72 hours. However, after the settlement time, 
the pH was 5.32 and 4.1 for AS and D2, respectively.  
PRECIPTATION RUNS 
As shown on figure 3, the pH needed to precipitate all the dissolved P was about 7 for D2 
and 8 for AS. 
 
Figure 3 : Dissolved p  as function of pH during piggery wastewaters  precipitation tests 
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whatever the reactant tested. Even if a lower pH was needed to precipitate the P in D2, a 
larger amount of reactant was required excepted when MgO was used (table 3).   
Table 3: Amount of reactant needed to precipitate all the P in acidified supernatant of piggery wastewaters 
(mmoles.kg-1) 
 NaOH Na2CO3 MgO 
AS 50 50 45 
D2 75-100 75 45 
 
The lower buffer effect of AS previously discussed could explain that less reactant was 
needed to increase the pH in AS. The effect of MgO addition was both to increase the pH and 
to supply magnesium. An initial Mg/P molar ratio between 2 and 3 was needed to precipitate 
all the P from the acidified supernatant. This is in accordance with Celen et al (2007) who 
obtained a 98% precipitation rate by adding MgCl2 with a Mg/P molar ratio of 2 in 
supernatant from an anaerobic treated piggery wastewater. Usually, because of its higher 
solubility, MgCl2, is used instead of MgO, to supply magnesium. However MgCl2 has an 
acidifying effect and NaOH addition is required to increase the pH for P precipitation (Türker 
and Celen, 2007 ; Suzuki et al., 2007). In our study, the supernatant was already acid, 
increasing the solubility of the MgO which could supply magnesium while increasing the pH 
without NaOH addition. In contrast to solid initially present in piggery wastewaters, the solid 
phase obtained from acidified supernatant had a low organic matter content and X-ray 
diffraction analysis was possible. The crystals of calcium phosphate, observed in all the 
samples by optical microscopy and SEM-EDS between pH 5 and pH 8, were clearly identified 
as brushite by X-ray diffraction (figure 4a). A mixture of struvite and calcite were identified at 
higher pH in MgO and Na2CO3 samples (figures 4b and 4c). No more brushite was observed. 
A very few crystals were observed in NaOH samples when pH was higher than 6. They had a 




Figure 4 : X-ray spectra obtained from the solid of precipitation runs. Blue line : reference spectra of brushite (a) , 
struvite (b) and calcite (c) ; green line reference spectra of struvite (c) 
B1-NaOH
09-0077 (*) - Brushite, syn - CaPO3(OH)·2H2O - Y: 50.00 % - d x by: 1. - WL: 1.5406
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(b) D2 + MgO; pH = 8.04







The succession of brushite and struvite precipitation with Na2CO3 and MgO addition was 
in compliance with dissolved calcium and magnesium curves (figure 5). Calcium started to 
precipitate between pH 5 and 7 while precipitation of magnesium occurred only from pH 7. 
No magnesium decrease was observed with NaOH addition in D2 and only 5 mmoles were 
precipitated with NaOH addition in AS.  
 
Figure 5 : Calcium and magnesium evolution during precipitation tests 
 
An amorphous calcium phosphate was probably the main mineral phosphate in NaOH 
samples where a very few amount of crystals were observed. In contrast to MgO or Na2CO3, 
NaOH was added on a liquid form. Crystallisation is increased by suspended particles 
(Valsami-Jones, 2004). When NaoH was added, nucleation without crystallisation could 
occur.  
In MgO and Na2CO3 samples, dissolved calcium did not increase after brushite dissolution 
(pH above 7) partly because of the formation of calcite observed in the samples. Another 
explanation is the formation of an amorphous calcium phosphate even in the samples where 
struvite were formed. Brushite is the most stable form of calcium phosphate in acidic 
conditions (Valsami-Jones ,2001) but amorphous forms of octocalcium phosphate, tricalcium 
phosphate and monetite have been identified at neutral or basic pH in sewage sludge 
(Frossard et al, 1994, Giesen at al, 1999 ; Angel, 1999). This is confirmed by the precipitated 
Mg/P ratio in Na2CO3 precipitated samples, which was 0.58 for AS and 0.85 for D3, while 
Mg/P ratio in struvite is 1.  
With MgO, magnesium in solution was in excess and the ratio Mg/P in solid was up to 2. 
Formation of magnesium carbonate or adsorption of magnesium on mineral particles could 
occur. The same succession of solid phases, brushite, struvite and amorphous calcium 
phosphate, with pH evolution  has been described by Abbona et al. (1986,1988) in synthetic 
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The size and the amount of the struvite crystals were different from a sample to another. A 
lot of small crystals were observed in AS supernatant when Na2CO3 was used. They had a 
stick shape, 20-30µm length and width<10µm (figure 6). Bigger and wider ones with the 
characteristic shape of struvite were observed with D2 as previously shown in figure 4, but 
crystal density was low. When MgO was used a large amount of medium size crystals was 
observed for AS and D2 (length=50µm, width=20µm). Struvite cristallisation depends on 
several factors and the size and the shape of crystals can be modified by ionic strength, 
foreign ions among which calcium (Le Corre et al.,2005) or organic matter (Valsami-Jones, 
2004). Moreover a very low amount of samples was taken for solid analysis and the 
conclusions about crystals size and shape have to be confirmed.  
Figure 6 : struvite crystals, optical microscopic analysis of AS + Na2CO3; pH = 8.6 
MODELING PROCESS 
The objective of the modelling process was to predict the amount of reactant needed to 
dissolve and to precipitate phosphorus and to describe the composition of the solid phase 
which should be used as a chemical fertiliser. 
Previous works have shown that it was possible to simulate qualitatively the solid phase 
composition of piggery wastewater with the PHREEQCI software (ref). Moreover, a good fit 
between measured and calculated elements distribution in solid and liquid phase was 
observed. Struvite and hydrated calcite were predicted. Also, the composition of the solid 
phase of the initial piggery wastewater was calculated and is given in table 4. This is in 
compliance with the optical and electronical microscopic observations except for calcium 
phosphate which was observed by SEM-EDS and not predicted. 
Table 4: Solid phase composition (mmoles.kg-1). 
 Struvite 
MgNH4PO4 :6H2O 
Calcium carbonate hydrated 
CaCO3: H2O 
AS 18 42 
D1 22 81 
D2 16 60 




Both acidification/solubilisation and precipitation runs were simulated with the reaction 
tool of the PHREEQCI software. The succession of solid phases predicted for the 
precipitation tests were the same as those identified by microscopy and X-ray diffraction 
analysis. Moreover, the limits of pH intervals in which the phase were predicted were 
consistent with the observation. Brushite was predicted between pH 5.2 and 8.2, struvite 
between 7.4 and 9.2, and hydrated calcite between 7 and 9.2. Only a few amount of struvite 
was predicted in NaOH precipitated samples but brushite and hydrated calcite were predicted 




Figure 7: Forms of P during simulation of the solubilisation process.  
 
The fit between measured and calculated pH during the acidification tests was good 
except for the last acidification point for D3. The slope of the linear regression was 0.99 and 
the determination coefficient was 0.987 and 0.995 with and without the last D3 acidification 
point respectively. The pH was slighty underestimated by the calculation in the precipitation 
tests (slope = 0.96). The slope of the linear regression curve between calculated and measured 
dissolved P for all the samples was 1,0 and 0.98 for the solubilisation and precipitation 
runs/precipitation tests respectively. However, the dispersion of the data was higher than for 
pH, the determination coefficient was 0.98 and 0.92, respectively. This dispersion was mainly 
due to the underestimation of calculated dissolved P linked to the overestimation of brushite 
formation at pH about 6, either during the solubilisation or precipitation runs (figure 7 and 8). 
The fit was good, in precipitation tests, for calculated dissolved magnesium but calcium was 
overestimated. The slope of the linear regression was 1.1 and 1.22 and the determination 
coefficient 0.92 and 0.96 respectively. Brushite is the first solid phase formed during the 














































































































phosphate released by struvite dissolution and dissolved calcium released by calcite 
dissolution.  
Figure 8 : Forms of P during simulation of the precipitation process. 
 
The determination of the constants and the role of adsorption mainly in organic containing 
wastewater are the main limits in geochemical modelling in environment ( Dudal and Gerard, 
2004). More often, the solubility constant in the database are measured with pure phase in 
water. In complex media like piggery wastewater, foreign ions could be substituted and 
impurities included during the crystallisation process modifying the solubility of the solid 
phase. Mixed phase could also formed (Valsami-Jones 2001). To assess the sensitivity of the 























































































































































solubility constant .Some improvement were obtained by changing the solubility constant of 
struvite and calcite in the database. As the same manner, better results were obtained for 
dissolved P in AS precipitation by modifying the ksp solubility constants of the brushite from 
10-6.73 to 10-6.2. The slope of the linear regression curve was change from 0.95 to 1.0 and the 
determination coefficient from 0.94 to 0.97. However, this change did not induce significant 
fitting improvement for dissolved P during D2 precipitation or during AS and D1 
acidification. These calculations have confirmed the sensitivity of the model to the solubility 
constants. The temperature is another important parameter in chemical equilibrium 
calculation. In this study, the tests were performed at room temperature about 20°C and the 
standard solubility products are calculated at 25°C. The effect of the temperature changes can 
be estimated by the model. No significant effect was observed on modelling results for 
temperature between 15 and 30 °C. Further works are needed to precise the constants  and 
their variability in our context experimentally and then to better evaluate the role of ionic 
interactions and of the organic matter in the process.  
On a technical point of view, PHREEQCI was tested for its ability to determine the 
amount of reactant needed either to decrease the pH between 5 and 6  to dissolve all the P in 
the acidification test and to increase it between7 and 8 to precipitate all the phosphate from 
the supernatant. Measured amount of HCl needed to reach a pH close to 5.5 in the 
solubilisation runs was inside or close to the calculated interval except for D3 (figure 9a). The 
measured of reactant needed to precipitate all the phosphorus was always in the interval 
calculated to obtain a pH between 7 and 8 (figure 9b). According to Celen et al. (2007) 
geochemical modelling gave a good estimation of the magnitude order of reactants needed 
and was useful to compare wastewater on one side and reactants which could enter in the 
recycling process in the other side. However, some improvements are required to refine the 
amount and to better understand the evolution of dissolved compounds and solid phases in the 
intermediate step of the solubilisation and precipitation processes. 










































































This work have shown that the feasibility of chemical phosphorus recycling from piggery 
wastewater will strongly depend on the buffer effect/capacity of the effluent and, 
consequently, on the pig diets but also on previous treatment which could reduce the 
ammoniacal nitrogen content. Indeed, the amount of acidifying reactant could be reduced by 
four using an optimised diet or by biologically nitrogen removal compared to a standard diet. 
The amount of reactant was minimal with the acidified supernatant from biologically treated 
piggery wastewater precipitated by magnesium oxide or sodium hydroxide. The 
crystallisation and so further separation of the solid was better with magnesium oxide. 
Brushite, struvite and calcite were identified as the solid phases involved in the 
acidification/precipitation process both in experimental and simulated results. Another form of 
calcium phosphate and complex mixed calcium/magnesium phases and adsorption 
mechanisms could explain the quantitative differences between calculated and experimental 
data. Even if some improvement are needed to describe more precisely the process, the 
PHREEQCI geochemical modelling software is a useful tool to predict the ability of an 
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6 Conclusions générales 
Pour réduire les risques d’eutrophisation des eaux de surface, il est nécessaire de limiter le 
transfert du phosphore du sol vers l’eau. Pour cela, il faut limiter les apports de phosphore sur 
les sols à la quantité que les cultures peuvent exporter. Ainsi, dans les zones d’élevage 
intensif, les excédents d’azote et de phosphore contenus dans les déjections animales doivent 
être éliminés ou exportés. Dans cet objectif, l’azote ammoniacal des lisiers est transformé en 
azote moléculaire par nitrification/dénitrification mais le phosphore doit être exporté. Il est 
donc nécessaire de l’extraire des produits du traitement épandus sur place. Les systèmes de 
séparation poussée développés actuellement permettent de répondre à ces exigences en 
concentrant le phosphore et la matière organique dans un même produit solide ou pâteux qui, 
après transformation, est utilisé comme engrais organique. Cependant, la valeur ajoutée de ce 
produit est faible, voire nulle, et ne permet pas de couvrir les coûts du procédé de séparation. 
Il existe d’autres procédés de recyclage qui permettent d’exporter le phosphore sous forme 
d’engrais chimiques mais ils sont basés sur la précipitation de la fraction dissoute du 
phosphore. Or, dans le lisier la fraction dissoute représente moins de 20% du phosphore. Dans 
ce cadre, nous avons donc proposé un nouveaux procédé de recyclage en trois étapes :i) 
dissolution, ii) séparation liquide/solide, iii) précipitation à partir du surnageant enrichi. 
 
Trois solutions ont été envisagées pour dissoudre le phosphore des effluents. 
1) La modification du régime alimentaire des animaux. Des travaux antérieurs avaient 
mis en évidence la possibilité de diminuer le pH des lisiers en modifiant la 
composition de la fraction protéique des aliments et/ou en y ajoutant de l’acide 
benzoïque. Les essais réalisés dans cette étude ont précisé l’effet de chacun de ces 
facteurs et confirmé la réduction du pH. Cependant, cette acidification ne permet 
pas de dissoudre des quantités significatives/suffisantes de phosphore pour 
envisager un/notre procédé de recyclage. 
2) Le traitement biologique des effluents. Le traitement des effluents par aération 
séquentielle en semi-batch, proche du SBR, est un procédé développé pour éliminer 
l’azote des lisiers. D’après la littérature, ce type de traitement peut également être 
utilisé comme pompe à phosphate en favorisant l’étape de relargage (Greaves, 
2001). Nos travaux ont montré que l’évolution de la concentration en phosphore 
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dissous observée pendant les cycles de traitement est à l’opposé de celle décrite 
dans la littérature sur les eaux usées ou les lisiers ayant subi une centrifugation 
préalable. Nous avons mis en évidence que, sur un milieu chargé en azote, riche en 
phosphore minéral particulaire et basique comme le lisier de porc, les métabolismes 
biologiques sont masqués par les mécanismes chimiques de 
dissolution/précipitation provoqués par les modifications du pH liées à la 
nitrification. L’acidification due à la nitritation dépend de la concentration en azote 
dans le réacteur, elle est favorisée par les conditions dans lesquelles la quantité 
d’azote apportée à chaque cycle est importante (temps de séjours réduits et durée de 
cycle longue). Une augmentation de la concentration en phosphore dissous est 
obtenue par ce procédé mais la valeur maximale atteinte est environ 20% du 
phosphore total. Le rendement d’un éventuel procédé de recyclage par précipitation 
à partir du surnageant enrichi par cette voie ne semble pas suffisant. 
3) L’ajout de réactifs acides dans l’effluent. La quantité de réactif à apporter pour 
dissoudre le phosphore dépend très fortement du lisier. Le pouvoir tampon des 
lisiers est lié en grande partie à sa teneur en ammonium. L’alimentation des 
animaux, dont le rôle sur la concentration en phosphore dissous reste limité, 
contribue à la modification du pouvoir tampon. Le pouvoir tampon le plus faible est 
obtenu avec le régime combinant ajout de phytase et d’acide benzoïque et teneur 
réduite en protéines. Il en est de même du traitement biologique qui réduit la 
concentration en ammonium. La quantité de réactif nécessaire à dissoudre le 
phosphore est divisée par quatre dans le cas du lisier traité comparé à un lisier issu 
d’un régime standard et non traité. L’étape de séparation liquide/solide n’a pas fait 
l’objet de travaux particulier, une simple décantation en batch ayant permis de 
séparer le surnageant enrichi en phosphore des boues contenant la matière 
organique. 
Pour obtenir la précipitation du phosphore à partir du surnageant enrichi, il est nécessaire 
d’augmenter le pH. Trois réactifs de précipitation ont ainsi été testés : i) la soude, ii) le 
bicarbonate de soude qui fournit des ions carbonates susceptibles d’interagir dans les 
mécanismes de précipitation et iii) l’oxyde de magnésium qui, en plus d’augmenter le pH, 
apporte des ions magnésium susceptibles de précipiter avec le phosphore. Dans tous les cas, 
on obtient une précipitation totale du phosphore sous forme d‘un mélange de phases 
minérales. Pour des pH inférieurs à 6-7, la brushite est la forme cristalline dominante. Pour 
des pH plus élevés, la struvite est la forme solide dominante suite à l’ajout d’oxyde de 
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magnésium alors qu’une forme de phosphate de calcium amorphe domine suite à l’ajout de 
soude. Dans tous les cas, il y a une formation de calcite, favorisée par le bicarbonate de soude. 
Les simulations de la composition de la phase solide des lisiers ainsi que des tests 
d’acidification et de précipitation ont montré la capacité du logiciel de modélisation 
géochimique PHREEQCI  à décrire les équilibres chimiques en jeu et à évaluer les quantités 
de réactifs nécessaires. 
Si l’étude de faisabilité  technique et économique du procédé de recyclage, proposé à 
l’issue de l’étude bibliographique, demande des travaux supplémentaires, les résultats 
présentés ici apportent les données de base à la réflexion sur les possibilités et les limites d’un 
procédé de recyclage physico-chimique. Plusieurs perspectives à la poursuite de ce travail 
sont envisagées à la fois sur un plan théorique et technologique. 
Sur le plan théorique, un travail autour de la détermination des constantes 
thermodynamiques du modèle et du rôle de l’adsorption sur les particules minérales et 
organiques devrait permettre de disposer d’un outil de simulation plus précis. A plus long 
terme, cet outil pourrait être couplé avec les modèles biologiques, ce qui permettrait de 
simuler l’évolution de la concentration des ions en solution, en fonction des modifications 
physico-chimiques, elles-mêmes induites par les modifications des paramètres du traitement 
biologique. 
Plusieurs voies d’investigations en vue du développement du procédé de recyclage 
physico-chimique sont envisagées. Il s’agit notamment de (1) la réduction du pouvoir tampon 
par une action combinée de l’alimentation et du traitement, (2) l’augmentation de la 
concentration en phosphore dissous dans le réacteur biologique par acidification pendant le 
relargage biologique, (3) le choix des réactifs et l’optimisation de la quantité à apporter, ainsi 
que (4) la conception et le dimensionnement du réacteur de précipitation. La valeur 
agronomique des produits minéraux obtenus devra également être mesurée. L’ensemble de ces 
informations sont nécessaires à une évaluation de la faisabilité économique du procédé. 
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